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RESUMO 

A cianotoxina cilindrospermopsina (CYN) se tornou uma significante preocupação 

ambiental e de saúde humana, uma vez que apresenta alto potencial toxicológico e 

cianobactérias produtoras de CYN são encontradas em corpos hídricos ao longo de todo o 

Planeta, incluindo o Brasil. Altas concentrações de cianotoxinas podem ser produzidas 

durante florações de cianobactérias e atenção especial é necessária quando as florações 

ocorrem em reservatórios de água destinados ao consumo humano, já que as cianotoxinas 

extracelulares não são efetivamente removidas por tratamentos convencionais. Dessa forma, 

tratamentos avançados, como o processo oxidativo Fenton, se fazem necessários para 

produzir água segura. Nesse contexto, o presente trabalho teve como objetivo avaliar, em 

escala de bancada, a aplicação do processo Fenton para a degradação de CYN em matrizes 

água ultrapura (UP), água ultrapura contendo metanol (UPM) e água do Lago Paranoá 

contendo metanol (LPM). Para as três matrizes avaliadas, a relação molar H2O2/Fe(II) ótima 

para degradação de 0,05 µM de CYN foi de 0,4, com eficiência de degradação máxima cerca 

de 100% em matriz UP (25 µM de H2O2 e 62,5 µM de Fe(II)), 91% em matriz UPM (50 µM 

de H2O2, 125 µM de Fe(II) e 513,3 µM de metanol) e de 98% em matriz LPM (100 µM de 

H2O2, 250 µM de Fe(II) e 513,3 µM de metanol). Quando a concentração inicial de CYN 

aumentou de 0,05 para 0,2 µM, a eficiência de degradação de CYN diminuiu de 99% para 

86% em matriz UPM com doses de 25 µM de H2O2 e 62,5 µM de Fe(II) e de 94% para 85% 

em matriz LPM com doses de 75 µM de H2O2 e 187,5 µM de Fe(II). A degradação de CYN 

pelo processo Fenton, utilizando-se a relação molar H2O2/Fe(II) ótima de 0,4, mostrou-se 

pouco dependente da presença de outros compostos orgânicos existentes na matriz, uma vez 

que a adição de 5 mg/L de ácidos húmicos, 125 µM C de matéria orgânica algogênica e 

513,3 µM de metanol resultaram em redução máxima de eficiência de 16 pontos percentuais. 

Independentemente da matriz analisada, valores de degradação de CYN superiores a 93% 

foram obtidos para faixa de pH inicial entre 3 e 5. Sob as condições estudadas, a degradação 

de CYN pelo processo Fenton seguiu o modelo cinético de pseudo-primeira-ordem (0,910 × 

10-3 s-1) para matriz UPM e não apresentou ordem definida para matriz LPM, oscilando entre 

pseudo-segunda-ordem (1,314 × 105 M-1 s-1) e pseudo-terceira-ordem (1,878 × 1013 M-2 s-1). 

Palavras-chave: processos oxidativos avançados, processo Fenton; cianotoxinas; 

cilindrospermopsina.  



vi 

ABSTRACT 

The cyanotoxin cylindrospermopsin (CYN) has become a significant environmental and 

human health concern due to its high toxicological potential and because CYN-producing 

species are found in water bodies all over the Planet, including Brazil. During cyanobacterial 

blooms, high concentrations of cyanotoxins may be produced, and special attention is needed 

when these blooms occur in sources of water intended for human consumption, as 

extracellular cyanotoxins are not effectively removed by conventional drinking water 

treatments. Thus, advanced treatment technologies, such as Fenton’s oxidation process, are 

necessary to produce safe water. In this context, the present study aimed to evaluate, on a 

bench scale, the application of the Fenton process for CYN degradation in three different 

water matrices: ultrapure water (UW), ultrapure water with the presence of methanol 

(UWM) and Paranoá Lake water with the presence of methanol (PLWM). For all three 

matrices, the optimal H2O2/Fe(II) molar ratio for the degradation of 0.05 µM of CYN was 

0.4, with maximum degradation efficiency of about 100% for UP (25 µM H2O2 and 62.5 µM 

Fe(II)), 91% for UWM (50 µM H2O2, 125 µM Fe(II) and 513.3 µM methanol) and 98% for 

PLWM (100 µM H2O2, 250 µM Fe(II) and 513.3 µM methanol). When the initial CYN 

concentration increased from 0.05 to 0.2 µM, the degradation efficiency decreased from 99% 

to 86% in UWM with 25 µM H2O2 and 62.5 µM Fe(II), and from 94% to 85% in PLWM 

with 75 µM H2O2 and 187.5 µM Fe(II). Furthermore, at the optimal H2O2/Fe(II) molar ratio 

of 0.4, CYN degradation by Fenton process was shown to be poorly dependent on the 

presence of other organic compounds in the matrix, since the addition of 5 mg/L of humic 

acids, 125 µM C of algogenic organic matter and 513.3 µM of methanol resulted in a 

maximum efficiency loss of 16 percentage points. Regardless of the matrix analyzed, 

degradation of CYN higher than 93% was obtained for pH values between 3 and 5. Under 

the conditions herein studied, CYN degradation by Fenton process followed the pseudo-

first-order (0.910 × 10-3 s-1) kinetic model for UWM, while for PLWM the order was not 

clearly defined, oscillating between pseudo-second-order (1.314 × 105 M-2 s-1) and pseudo-

third-order (1.878 × 1013 M-2 s-1). 

Keywords: advanced oxidation processes; Fenton process; cyanotoxins; 

cylindrospermopsin.  
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1 INTRODUÇÃO 

 

Os ecossistemas aquáticos naturais podem se tornar eutróficos à medida que envelhecem e 

são preenchidos com sedimentos (Carpenter, 1981). Entretanto, atividades humanas, como 

uso e ocupação inadequada de bacias hidrográficas, agricultura, indústria e disposição de 

esgotos tratados de forma ineficiente, podem acelerar a eutrofização natural por meio do 

aumento do aporte de nutrientes, resultando na eutrofização antropogênica. 

 

O enriquecimento de corpos hídricos por nutrientes, principalmente nitrogênio e fósforo, 

promove o rápido crescimento de cianobactérias, algas e plantas aquáticas, que altera a 

biodiversidade e o equilíbrio do ecossistema, comprometendo a qualidade e os vários usos 

da água (Thomas, 1969; Colby et al., 1972a; Nixon, 1995; Smith, 2003; Smith et al., 2006; 

Dolman et al., 2012). O rápido crescimento de cianobactérias em ambientes eutrofizados 

pode ser prejudicial quando as cianotoxinas produzidas atingem concentrações capazes de 

causar danos à saúde de humanos e de animais. 

 

Dezenas de gêneros e espécies de cianobactérias são capazes de produzir alguma toxina 

(Codd, 1995; Carmichael, 1997; Antoniou et al., 2005). As cilindrospermopsinas (CYNs) 

estão entre as cianotoxinas de maior interesse sanitário, já que possuem efeitos 

hepatotóxicos, nefrotóxicos, imunotóxicos, citotóxicos e genotóxicos (Falconer et al., 1999; 

Falconer, 2004; Humpage et al., 2005; Poniedziałek et al., 2012). As CYNs são produzidas 

por espécies de vários gêneros, incluindo Raphidiopsis, Aphanizomenon, Dolichospermum, 

Lyngbya, e Umezakia. A presença de espécies produtoras de CYNs já foi relatada em lagos, 

rios e mananciais em todo o Planeta (Buratti et al., 2017). 

 

A maioria das cianotoxinas, como microcistinas (MCs), nodularinas e saxitoxinas, encontra-

se principalmente na forma intracelular, ou seja, as cianotoxinas são mantidas no interior das 

células e só são liberadas para o corpo hídrico (toxina extracelular) quando ocorre a lise 

celular. Entretanto, as CYNs podem ser liberadas para o ambiente aquático durante todo o 

ciclo de vida das cianobactérias (Antoniou et al., 2005). Enquanto a fração de MCs 

extracelular representa menos de 30% do total de MCs (Graham et al., 2010), a fração de 

CYN extracelular pode variar de 50 a 90% do total de CYN (Preußel et al., 2009; USEPA, 

2014; Kokociński et al., 2017). Ressalta-se, ainda, que a CYN extracelular tende a ser 
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razoavelmente estável em águas superficiais sob irradiação solar, com meia-vida de 11-15 

dias, embora a presença de pigmentos celulares possa acelerar a degradação de CYN 

(Chiswell et al., 1999). 

 

Como as cianotoxinas representam riscos à saúde humana e suas frações dissolvidas não são 

efetivamente removidas pelos processos convencionais de tratamento de água, é necessária 

atenção especial quando as florações de cianobactérias ocorrem em reservatórios de água 

destinada ao consumo humano (Keijola et al., 1988; Himberg et al., 1989; Falconer, 2004; 

Teixeira e Rosa, 2006; Van Apeldoorn et al., 2007). 

 

Os estudos abordando tratamentos convencionais de água têm focado na remoção de 

cianobactérias sem comprometer a integridade celular com o objetivo de remover as toxinas 

intracelulares. Entretanto, como altas concentrações de CYN extracelular, geralmente 

variando de <1 a 10 µg/L, mas ocasionalmente até 800 µg/L (Humpage e Fastner, 2021), 

podem ser observadas em corpos hídricos durante todo o desenvolvimento da floração, o uso 

de processos avançados no tratamento de água para consumo humano se faz necessário para 

enfrentar o desafio de remover CYN, ou qualquer outra cianotoxina extracelular. No Brasil, 

com base no trabalho de Humpage e Falconer (2003), o Ministério da Saúde (MS) 

estabeleceu no ano de 2021 o valor máximo permitido de 1 µg/L de CYN na água para 

consumo humano (BRASIL, 2021). 

 

Entre as alternativas para a remoção de cianotoxinas extracelulares, os processos oxidativos 

avançados (POA) vêm ganhando destaque. Os POA são baseados na geração in situ de 

agentes oxidantes poderosos e não seletivos, principalmente o radical hidroxila (•OH), que 

são capazes de reagir com uma ampla gama de poluentes orgânicos e inorgânicos. Entre os 

POA, o processo Fenton, além de ser um dos mais econômicos (Azbar et al., 2004; Cañizares 

et al., 2009; Gadipelly et al., 2014; Xu et al., 2020), apresenta alto desempenho, simplicidade 

operacional, curtos tempos de reação e ausência de toxicidade dos reagentes H2O2 e Fe(II) 

utilizados neste processo (Al Momani et al., 2008; Bautista et al., 2008; Jiang et al., 2020; 

Schneider e Bláha, 2020). 

 

No processo Fenton, a produção do radical OH•  ocorre a partir da reação entre o H2O2 e o 

Fe(II), e a eficiência deste processo depende de vários parâmetros: pH, tempo de reação, 

temperatura, concentração inicial do poluente, bem como as doses de H2O2 e Fe(II) e a 
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relação molar entre estes reagentes (Miller et al., 2017; Roudi et al., 2018). As doses dos 

reagentes H2O2 e Fe(II) também impactam no custo do processo e na concentração de 

sólidos, podendo aumentar a produção de lodo e prejudicar as etapas posteriores de 

tratamento ou descarte, quando altas concentrações de Fe(II) são utilizadas (Vasquez-

Medrano et al., 2018). 

 

Devido ao potencial de mineralização completa característico dos POA e a relativa 

simplicidade operacional, numerosos estudos têm sido realizados usando o processo Fenton 

para a degradação de uma diversidade de poluentes, mas, com relação à remoção de 

cianotoxinas, os estudos se concentraram na oxidação de MCs, promovendo eficiência de 

degradação entre 18 e 100% (Gajdek et al., 2001; Bandala et al., 2004; Al Momani et al., 

2008; Bober et al., 2008; Zhong et al., 2009; Park et al., 2017). 

 

Estudos sobre a degradação de CYN pelo processo Fenton ainda são escassos e, até o 

presente momento, além de publicações do grupo de pesquisa do programa de Pós 

Graduação em Tecnologia Ambiental e Recursos Hídricos da Universidade de Brasília, 

apenas um trabalho, Schneider et al. (2022), foi encontrado na literatura. Entretanto, algumas 

publicações sobre a oxidação de CYN por processos Fenton-like estão disponíveis (Liu et 

al., 2018; Henz et al., 2019; Munoz et al., 2019). 

 

Frente à escassez de trabalhos sobre a remoção de CYN, uma das cianotoxinas de grande 

interesse sanitário e ambiental, por seu comprovado efeito tóxico, é fundamental a realização 

de estudos envolvendo técnicas avançadas de tratamento de água para garantir a produção 

segura de água para consumo humano. O processo Fenton, um dos processos oxidativos 

avançados mais conhecido, vem sendo utilizado para a oxidação de diversos compostos de 

preocupação emergente e, certamente, possue alto potencial para a degradação de CYN. 
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2 OBJETIVOS 

 

2.1 OBJETIVO GERAL 

 

O objetivo geral do presente trabalho é estudar, em escala de bancada, a degradação de 

cilindrospermopsina (CYN), em diferentes matrizes, por meio do processo oxidativo 

avançado Fenton. 

 

2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

• Para três matrizes (água ultrapura, água ultrapura contendo metanol e água do Lago 

Paranoá contendo metanol), avaliar o efeito da relação molar H2O2/Fe(II) e das doses 

de H2O2 e de Fe(II) sobre a degradação de CYN; 

• Avaliar o efeito do pH inicial e da concentração inicial de CYN sobre a degradação 

desta toxina, para as matrizes água ultrapura contendo metanol e água do Lago 

Paranoá contendo metanol; 

• Determinar a cinética de degradação de CYN por meio do processo Fenton, 

considerando as matrizes água ultrapura contendo metanol e água do Lago Paranoá 

contendo metanol; 

• Avaliar o efeito da presença de ácidos húmicos e de matéria orgânica algogênica na 

degradação de CYN. 
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3 FUNDAMENTAÇÃO TEÓRICA E REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

3.1 CIANOBACTÉRIAS: ASPECTOS GERAIS 

 

As cianobactérias são microrganismos procariotos gram-negativos fotoautotróficos que 

fazem parte do domínio Bactéria e apresentam características tanto de bactérias quanto de 

algas (Fogg et al., 1973). Essas bactérias podem ser unicelulares, coloniais ou filamentosas, 

e crescem em suspensão na coluna de água ou aderidas às superfícies. 

 

De modo geral, nos processos vitais das cianobactérias são requeridos água, dióxido de 

carbono, luz e substâncias inorgânicas (Pádua, 2009). Segundo Sharma e Mallick (2005), 

para o crescimento e multiplicação das cianobactérias são necessários fosfato, nitrato, 

magnésio e cálcio como macronutrientes inorgânicos e Fe, Mn, Zn, Mo, Co, B e Cu como 

micronutrientes. 

 

A ubiquidade das cianobactérias é notória e tais microrganismos são comumente 

encontrados em corpos hídricos, rochas, solos e ambientes extremos como fontes termais, 

desertos e regiões polares, sugerindo o pioneirismo destas bactérias na colonização da Terra 

primitiva (Kulasooriya, 2011). 

 

Schopf e Walter (1982) definem a era geológica do Proterozóico (0,57 - 2,50 bilhões de 

anos) como a era das cianobactérias, uma vez que se observa abundância de cianobactérias 

nos registros fósseis desta época, além do acúmulo de oxigênio na atmosfera terrestre. A 

partir de fósseis encontrados em rochas sedimentares na Austrália, Schopf e Packer (1987) 

estimaram a origem das cianobactérias em cerca de 3,3 - 3,5 bilhões de anos. 

 

Devido à capacidade de produção de oxigênio através da fotossíntese, as cianobactérias são 

consideradas os produtores originais do oxigênio atmosférico (Azevedo, 1998) e foram 

responsáveis pela mudança da composição da atmosfera primitiva, convertendo-a de 

redutora para oxidante (Olson, 2006), o que acarretou significativo aumento da 

biodiversidade na Terra. 
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Na fotossíntese, sendo geralmente a água o doador de elétrons, os pigmentos (clorofila-a e 

ficocianina) presentes na membrana fotossintética são responsáveis por captar a radiação 

luminosa e transformá-la em energia química, além de conferir as colorações azul, verde ou 

verde-azulado características do grupo das cianobactérias (Whitton, 2012). 

 

Por serem microrganismos produtores primários e algumas espécies possuírem a capacidade 

de fixar nitrogênio atmosférico, as cianobactérias são de extrema importância para o 

equilíbrio do ecossistema, constituindo a base da cadeia alimentar e atuando 

significativamente para a ciclagem de energia nos ciclos biogeoquímicos do carbono e 

nitrogênio. 

 

Entretanto, nas últimas décadas, as cianobactérias estão majoritariamente associadas à 

eventos de eutrofização de corpos hídricos. A eutrofização pode ser entendida como o 

processo de enriquecimento de um corpo hídrico por nutrientes, especialmente, nitrogênio e 

fósforo, que promove o rápido crescimento de cianobactérias, algas e plantas aquáticas, 

desequilibrando o ecossistema aquático e comprometendo a qualidade e os vário usos da 

água (Thomas, 1969; Colby et al., 1972b; Nixon, 1995; Smith, 2003; Smith et al., 2006; 

Ansari et al., 2010; Dolman et al., 2012). 

 

O processo de eutrofização é natural e ocorre a medida que o corpo hídrico envelhece e é 

preenchido com sedimentos (Carpenter, 1981), porém tal processo tem-se intensificado, 

devido, principalmente, ao uso e ocupação inadequados de bacias hidrográficas e aos 

lançamentos de efluentes doméstico, industrial e agrícola sem tratamento ou tratados de 

forma ineficiente. 

 

Além do estado trófico do corpo hídrico, resultante do aporte de nutrientes, Merel et al. 

(2013) apontam que o florescimento de cianobactérias é regulado também por dois fatores 

ambientais principais, são eles: temperatura da água e disponibilidade de luz. Na Figura 3.1 

é apresentado o fluxograma do desenvolvimento das florações de cianobactérias. 
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Figura 3.1 – Fluxograma da origem de florações de cianobactérias (Merel et al., 2013). 

 

É importante notar na Figura 3.1 que a temperatura é influenciada pelo efeito das mudanças 

climáticas. Segundo Visser et al. (2016), o aquecimento global pode, por meio da elevação 

das temperaturas, favorecer o aumento da frequência e da intensidade de florescimento de 

cianobactérias, uma vez que as cianobactérias apresentam maiores taxas de crescimento em 

temperaturas superiores a 25 °C (Paerl e Huisman, 2008). 

 

De acordo com Wood et al. (2007), o florescimento de cianobactérias, particularmente na 

senescência, pode acarretar diversos problemas para o manancial hídrico, como: redução do 

oxigênio dissolvido, mau gosto e odor, mudança de cor, aumento de turbidez, além da 

produção de cianotoxinas que podem levar a intoxicação humana. 

 

Conforme é apresentado na Figura 3.1, a intoxicação humana por cianotoxinas pode ocorrer 

por diferentes vias como ingestão de água ou alimentos contaminados e pelo uso recreacional 

de água contaminada. Diversos casos de intoxicação e problemas de saúde ocasionados pela 
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exposição à cianotoxinas já foram relatados (Miller e Tisdale, 1931; Dillenberg e Dehnel, 

1960; Lippy e Erb, 1976; Falconer et al., 1983; Turner et al., 1990; Giannuzzi et al., 2011). 

 

Um caso grave e de destaque internacional ocorreu em 1996 em Caruaru, no estado brasileiro 

de Pernambuco. Nesse episódio, devido à utilização de água proveniente de um manancial 

eutrófico tratada de forma inadequada, pacientes de uma clínica de hemodiálise foram 

expostos por via intravenosa a MCs. Dentre os 131 pacientes da clínica, 116 apresentaram 

distúrbios visuais, náuseas, vômitos e fraqueza muscular. Posteriormente, 100 pacientes 

desenvolveram insuficiência hepática aguda e 52 morreram (Azevedo et al., 2002). 

 

Dezenas de espécies distintas de cianobactérias são capazes de produzir algum tipo de 

cianotoxina (Codd, 1995; Carmichael, 1997; Antoniou et al., 2005; Machado et al., 2017). 

De acordo com a Organização Mundial da Saúde (OMS, 2003), as Cianobactérias tóxicas 

mais comuns em águas superficiais são: Microcystis spp., Raphidiopsis raciborskii, 

Planktothrix (syn. Oscillatoria) rubescens, Synechococcus spp., Planktothrix (syn. 

Oscillatoria) agardhii, Gloeotrichia spp., Anabaena spp., Lyngbya spp., Aphanizomenon 

spp., Nostoc spp., Oscillatoria spp., Schizothrix spp. e Synechocystis spp. 

 

As florações de cianobactérias têm recebido grande atenção em virtude da variedade de 

gêneros e espécies de cianobactérias capazes de produzir toxinas como MCs, anatoxinas, 

saxitoxina e CYNs. Em casos de florações de cianobactérias, ocorre geralmente a alteração 

visual das características do corpo hídrico, com o surgimento de espumas e mudança de cor, 

indicando a necessidade do início da quantificação de cianobactérias e, se confirmada a 

floração, o início das análises quantitativas de cianotoxinas. 

 

Para a quantificação de cianotoxinas na água, os métodos mais utilizados são os testes 

imunoenzimático do tipo ELISA (enzyme-linked immunoassay), cromatografia líquida de 

alta eficiência acoplada à espectrometria de massa sequencial (CLAE-MS/MS) e 

cromatografia líquida de alta eficiência acoplada à detector de arranjo de diodos ou 

fotodiodos. 
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3.2 CIANOTOXINAS 

 

As cianotoxinas são classificadas como metabólitos secundários, ou seja, são produtos que 

não estão diretamente envolvidos no crescimento normal, desenvolvimento ou reprodução 

celular (Carmichael, 1992). 

 

Uma mesma espécie ou linhagem de cianobactéria pode ser capaz de produzir mais de um 

tipo de cianotoxina. Na Tabela 3.1 são apresentas as cianotoxinas possíveis de serem 

produzidas por cada espécie de cianobactéria comumente encontrada em águas superficiais. 

 

Tabela 3.1 – Cianotoxinas produzidas pelas espécies de cianobactérias comuns em águas 

superficiais (Organização Mundial da Saúde, 2017). 

Espécies tóxicas  Cianotoxinas produzidas 

Anabaena spp. Microcistinas, saxitoxinas, anatoxina-a, anatoxina-a(S) 

Aphanizomenon spp. Anatoxin-a, saxitoxinas, cilindrospermopsinas 

Cylindrospermum spp. Anatoxin-a 

Raphidiopsis spp. Cilindrospermopsinas, saxitoxinas 

Lyngbya spp. Cilindrospermopsinas, saxitoxinas, lyngbyatoxinas 

Microcystis spp. Microcistinas, anatoxina-a (pequenas quantidades) 

Nodularia spp. Nodularinas 

Nostoc spp. Microcistinas 

Oscillatoria spp. Anatoxina-a, microcistinas 

Planktothrix spp. Anatoxina-a, homoanatoxina-a, microcistinas 

Raphidiopsis curvata Cilindrospermopsinas 

Umezakia natans Cilindrospermopsinas 

 

Inicialmente, as cianotoxinas foram classificadas em três grupos de acordo com a estrutura 

química de cada molécula: peptídeos cíclicos (MCs e nodularinas) , alcaloides (anatoxina-a, 

anatoxina-a(S), cilindrospermopsinas e saxitoxinas) e lipopolissacarídeos (Chorus et al., 

1999). Ressalta-se que, a partir da melhoria dos métodos de identificação, novos metabolitos 

secundários bioativos que não se enquadram nessa classificação têm sido identificados. 

 

As cianotoxinas podem apresentar diferentes modos de ação quanto à toxicidade, podendo 

ser hepatotóxica, neurotóxica, dermotóxica etc. Os principais gêneros produtores, o modo 

de ação, o efeito tóxico e a dose letal mediana (LD50) das cianotoxinas são apresentados na 

Tabela 3.2. O valor de LD50 representa a quantidade necessária de um composto, aplicado 
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em uma única dose, para causar a morte em média de 50% da população de animais, em um 

dado grupo de teste. 

 

Devido à toxicidade apresentada pelas cianotoxinas (Tabela 3.2) e aos potenciais riscos à 

saúde humana, essa problemática se tornou uma preocupação global. No Brasil, devido ao 

já mencionado trágico evento ocorrido em 1996 na cidade de Caruaru causado pela 

exposição a MCs e que resultou na morte de 52 pessoas (Azevedo et al., 2002), o MS 

estabeleceu no ano de 2000 os valores limites de 1 µg/L para microcistinas MCs 

(obrigatório) e 15 µg/L para CYN (recomendado) (Brasil , 2000). Posteriormente, com base 

nos estudos de Humpage e Falconer (2003), o valor limite recomendado para CYN foi 

reduzido para 1 µg/L em 2011 (Brasil, 2011), tornando-se obrigatório apenas em 2021 

(Brasil, 2021), em função do crescente número de relatos de ocorrência de CYN em águas 

superficiais no país (Bittencourt-Oliveira et al., 2014). 

 

Os florescimentos de cianobactérias demandam maior atenção quando ocorrem em 

reservatórios destinados ao abastecimento de água para consumo humano, uma vez que, os 

processos convencionais de tratamento de água não são efetivos para remoção da fração 

extracelular das cianotoxinas (Keijola et al., 1988; Himberg et al., 1989; Falconer, 2004; 

Teixeira e Rosa, 2006; Van Apeldoorn et al., 2007). 

 

A maioria das cianotoxinas tais como MCs, nodularinas e saxitoxinas são principalmente 

intracelulares, e a fração dissolvida (toxina extracelular) é detectada no corpo hídrico 

somente quando ocorre a lise celular. Entretanto, segundo Antoniou et al. (2005), CYNs 

podem ser constantemente secretadas no ambiente aquático (toxina extracelular) por células 

viáveis durante todo o ciclo de vida das cianobactérias. Neste contexto, as tecnologias de 

tratamento convencionais têm focado na remoção das cianobactérias sem que haja a ruptura 

das células, evitando a liberação das toxinas para a água. Porém, essa estratégia perde 

eficiência quando há cianobactérias produtoras de CYNs na água, uma vez que mesmo com 

a remoção de células íntegras a fração extracelular permanece dissolvida na água. 
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Tabela 3.2 – Efeito tóxico de cianotoxinas em mamíferos/humanos (Falconer, 2004; Van 

Apeldoorn et al., 2007; Pegram et al., 2008; Huisman et al., 2018; Chorus e Welker, 

2021). 

Cianotoxina  
Principais gêneros 

produtores 

Modo de ação Efeito tóxico em 

mamíferos/humanos 

LD50 (µg/kg) 

i.p. ratos 

Microcistinas 

Microcystis, 

Anabaena, 

Dolichospermum, 

Leptolyngbya,  

Nostoc,  

Phormidium, 

Planktothrix e 

Synechococcus 

Inibição de 

proteínas 

fosfatases 

Danos no fígado e nos 

rins, gastroenterite, 

promoção de tumores, 

reparação reduzida do 

DNA e toxicidade 

reprodutiva 

50 a > 1200 

     

Nodularinas Nodularia 

Inibição de 

proteínas 

fosfatases 

Os mesmos efeitos que 

as microcistinas mais a 

fraca carcinogenicidade 

30 a 50 

     

Cilindrospermopsinas 

Raphidiopsis, 

Anabaena, 

Aphanizomenon, 

Chrysosporum e 

Raphidiopsis 

Inibição da  

síntese proteica, 

danos ao DNA e 

morte celular 

Danos a múltiplos 

órgãos, gastroenterite e 

genotoxicidade 

10 

     

Anatoxina-a 

Anabaena, 

Aphanizomenon, 

Cuspidothrix, 

Dolichospermum, 

Oscillatoria e 

Phormidium 

Agonista de 

receptores 

nicotínicos de 

acetilcolina em 

junções 

neuromusculares 

Perda de coordenação, 

tremores musculares e 

insuficiência 

respiratória 

200 a 250 

     

Anatoxina-s(S) Dolichospermum 
Inibidor da 

acetilcolinesterase 

Salivação, 

incontinência, tremores 

musculares e 

insuficiência 

respiratória 

20 

     

Saxitoxinas 

Aphanizomenon, 

Cuspidothrix, 

Raphidiopsis e 

Dolichospermum 

Bloqueio dos 

canais de sódio 

nos neurônios 

Parestesia, 

entorpecimento, 

paralisia e insuficiência 

respiratória 

2100 em 24h 

200 em 72h 

     

BMAA 

Microcystis e Nostoc  

(possivelmente 

difundido entre as 

cianobactérias, mas 

ainda sem consenso) 

Excesso de 

estimulação de 

receptores de 

glutamato em 

neurônios e 

associação com 

proteínas 

Perda de coordenação, 

atrofia muscular e 

possíveis contribuições 

para doenças 

neurodegenerativas (por 

exemplo, esclerose 

lateral amiotrófica e 

doença de Alzheimer) 

- 

     

Lipopolisacarideos 
Todas as 

cianobactérias 

Inflamação e 

promoção da 

produção de 

citocinas 

Irritação da pele, febre e 

perturbação 

gastrointestinal 

- 

DL50: dose letal a 50% dos animais expostos; i.p.: injeção intraperitoneal; BMAA: β-N-metilamino-L-alanina. 
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Segundo a Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (US EPA), menos de 5% das 

quantidade total de MCs e anatoxina-a produzida é extracelular (US EPA, 2014). De acordo 

com Rapala et al. (1997), quando se trata de MCs, nodularinas e saxitoxinas, menos de 10 - 

20% da toxina total é extracelular. Por outro lado, quando se trata de CYN, a fração 

extracelular pode chegar a valores entre 50 e 90% do total de toxina produzida (Preußel et 

al., 2009; Kokociński et al., 2017). 

 

Nesse cenário, como as frações de cianotoxinas extracelulares, ou seja, dissolvidas na água 

não são efetivamente removidas nos processos de tratamentos convencionais, as CYNs, por 

se apresentarem majoritariamente na forma extracelular, demandam maior atenção. 

 

3.3 CILINDROSPERMOPSINAS 

 

Cilindrospermopsina (Figura 3.2a) é um alcaloide composto por uma guanidina tricíclica 

ligada através de um carbono hidroxilado (C7) a um grupo hidroximetiluracil. Essa toxina 

foi detectada e isolada pela primeira vez a partir de cultivo de Raphidiopsis raciborskii 

(anteriormente Cylindrospermopsis raciborskii) proveniente de um reservatório de água 

localizado no estado australiano de Queensland (Ohtani et al., 1992). 

 

Até o presente momento, quatro variantes de CYN foram reportadas na literatura (Wimmer 

et al., 2014), são elas: 7-epi-cilidrospermopsina (7-epi-CYN), Figura 3.2b; 7-deoxi-

cilindrospermopsina (7-deoxi-CYN), Figura 3.2c; 7-deoxi-desulfo-cilindrospermopsina (7-

Deoxi-desulfo-CYN), Figura 3.2d; e a 7-deoxi-desulfo-12-acetil-cilindrospermopsina (7-

deoxi-desulfo-12-acetil-CYN), Figura 3.2e. Na Tabela 3.3 são apresentas as fórmulas 

químicas e as massas molares de CYN e suas variantes. 

 

Como a CYN é um composto zwitterion, ou seja, apresenta comportamento similar ao 

comportamento de íons bipolares, esta cianotoxina apresenta alta solubilidade em água 

(Merel et al., 2010; Westrick et al., 2010; De La Cruz et al., 2013). Onstad et al. (2007), 

usando programa de computador que estima propriedades físicas baseadas em relações 

estrutura-atividade, obtiveram o valor de 8,8 para o pKa de CYN. 
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(a) 

  

(b) (c) 

  

(d) (e) 

Figura 3.2 – Estrutura química de (a) CYN e variantes (b) 7-epi-CYN (c) 7-deoxi-CYN (d) 

7-deoxi-desulfo-CYN e (e) 7-deoxi-desulfo-12-acetil-CYN (Wimmer et al., 2014). 

 

Tabela 3.3 – Fórmula química e massa molar de cilindrospermopsina e variantes (Chorus e 

Welker, 2021). 

Variantes  Fórmula 
Massa molar 

(g/mol) 

CYN C15H21N5O7S 415,428 

7-epi-CYN C15H21N5O7S 415,428 

7-deoxi-CYN C15H21N5O6S 399,429 

7-deoxi-desulfo-CYN C15H21N5O3 319,366 

7-deoxi-desulfo-12-acetil-CYN C17H23N5O4 361,404 
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De acordo com Chiswell et al. (1999), CYN pura é relativamente estável em solução aquosa 

na presença de luz solar, entretanto quando em solução contendo alta concentração de 

pigmentos a degradação é rápida, com meia vida de 1,5 hora em laboratório. Já quando em 

solução contendo baixa concentração de pigmentos, como em reservatórios de água, a 

degradação é lenta, na faixa de 11 a 15 dias. 

 

O gene cluster responsável pela produção de CYN está relacionado com 15 fases abertas de 

leituras, que codificam todas as informações necessárias para a biossíntese, regulação e 

liberação da toxina (Mihali et al., 2008). 

 

A produção de CYN, 7-epi-CYN e 7-deoxiy-CYN em diferentes cepas de cianobactérias 

produtoras de CYN do gênero Oscillatoria foi avaliada por Mazmouz et al. (2011). 

Conforme apresentado na Tabela 3.4, os autores observaram diferentes proporções de CYN, 

7-epi-CYN e 7-deoxi-CYN nas cepas analisadas. 

 

Tabela 3.4 – Concentrações de CYN, 7-epi-CYN e 7-deoxi-CYN em cultivo para 

diferentes linhagens de Oscillatoria (Mazmouz et al., 2011). 

Cepas Local de origem e ano 
Concentração 

total (µg/L) 
CYN (%) 

7-epi-CYN 

(%) 

7-deoxi-CYN 

(%) 

PCC 6407 Estados Unidos, 1964 490 23 72 5 

PCC 6506 Desconhecido 610 30 69 1 

PCC 10702 França, 2006 640 23 73 4 

PCC 7926 Finlândia, 1987 850 92 2 6 

PCC 7930 Finlândia, 1977 810 93 2 5 

 

A partir dos dados apresentados na Tabela 3.4, nota-se dois grupos distintos com relação as 

frações de CYN, 7-epi-CYN e 7-deoxiy-CYN. O primeiro grupo é composto pelas cepas 

PCC 6407, PCC 6506 e PCC 10702 e o segundo pelas cepas PCC 7926 e PCC 9730. 

Mazmouz et al. (2011) observaram que a sequência de nucleotídeo do gene cyrI era idêntica 

entre as cepas de um mesmo grupo, porém era diferente (90% de similaridade) entre os 

grupos. Os autores atribuíram as diferenças nas frações de CYN, 7-epi-CYN e 7-deoxiy-

CYN em cada grupo às diferenças no gene cyrI, que é responsável pela hidroxilação da 7-

deoxiy-CYN, convertendo-a em CYN. 

 

Além da expressão gênica, a produção e liberação de CYN é influenciada por diversos 

fatores ambientais como luz, temperatura e concentração de cianobactérias (Preußel et al., 
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2009). Em águas superficiais, os valores típicos de concentração de CYN estão na faixa de 

1 a 10 µg/L, podendo eventualmente atingir 800 µg/L (Falconer e Humpage, 2006; Pichardo 

et al., 2017; Humpage e Fastner, 2021). 

 

Falconer (2004) alerta sobre a necessidade de se observar os possíveis efeitos da exposição 

a doses baixas de cianotoxinas e também a exposições intermitentes a doses mais altas a 

longo prazo, uma vez que evidências experimentais indicam a crescente promoção de 

tumores e carcinogênese em roedores devido à contaminação por cianotoxinas. A CYN 

também apresenta efeitos tóxicos em espécies de crustáceos do gênero Dáfnia (Nogueira et 

al., 2004; Zagatto et al., 2012; Restani e Fonseca, 2014) e espécies de peixes dos gêneros 

Poecilia (Lopes, 2016), Danio (Zagatto et al., 2012) e Oreochromis (Puerto et al., 2014). 

 

Com relação à toxicidade das variantes de CYN, a variante 7-epi-CYN apresenta potencial 

tóxico similar ao potencial de CYN (Banker et al., 2000) e , inicialmente, pensou-se que a 

variante 7-deoxy-CYN não apresentava toxicidade (Banker et al., 2000; Heintzelman et al., 

2002). Entretanto, o trabalho realizado por Looper et al. (2005) mostrou, a partir de 

experimentos in vivo, que a variante 7-deoxy-CYN também é capaz de inibir a síntese 

proteica, que é um dos principais modos de atuação da toxicidade de CYN. 

 

É importante salientar que as variantes 7-deoxi-desulfo-CYN e 7-deoxi-desulfo-12-acetil-

CYN só foram detectadas em 2014, a partir de cultivo de Raphidiopsis raciborskii, por 

Wimmer et al. (2014), que afirmam que, com base na estrutura química, estas variantes 

também podem apresentar toxicidade. 

 

Segundo Banker et al. (2001) a toxicidade de CYN e variantes está diretamente relacionada 

ao grupo uracila presente no alcaloide. A presença do radical hidroximetil na uracila 

possibilita o pareamento de base entre o hidrogênio e a adenina nos RNAm, inibindo, então, 

a síntese proteica (Bortoli e Pinto, 2015). Falconer (2004) afirma ainda que a toxicidade de 

CYN se dá também por outros mecanismos relacionados ao citocromo P450. Ressalta-se 

que, de acordo com Humpage e Fastner (2021), os mecanismos específicos da toxicidade de 

CYN ainda não estão completamente elucidados e dependem de fatores como magnitude e 

frequência da dose de CYN, duração da exposição, estágio de vida, idade ou sexo do 

organismo e o período de temo em que o animal é monitorado após a dose. 
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Nesse sentido, a avaliação de cianotoxinas por estudos toxicológicos surge como uma 

importante ferramenta para estabelecer os níveis seguros de ingestão diária aceitável, que 

representa a quantidade diária que se pode consumir de uma determinada substância, sem 

que haja efeitos adversos para a saúde humana. A definição de valores seguros para a 

ingestão diária aceitável para CYN é de extrema importância, uma vez que estudos têm 

mostrado a capacidade de bioacumulação da CYN em peixes (Guzmán-Guillén et al., 2015) 

e plantas comestíveis (Chen et al., 2012; Cordeiro-Araújo et al., 2017). 

 

A partir de testes de toxicidade realizados em camundongos albinos suíços machos, 

Humpage e Falconer (2003) definiram como 30 µg/kg de massa corporal/dia o nível sem 

efeitos adversos observáveis para CYN e o valor da ingestão diária aceitável calculado foi 

de 0,03 µg/kg de massa corporal. A Organização Mundial da Saúde (Organização Mundial 

da Saúde, 2020), a partir do trabalho de Humpage e Falconer (2003), define os seguintes 

valores limites provisório de CYN na água potável a longo prazo (0,7 µg/L), na água potável 

a curto prazo (3,0 µg/L) e em água para fins de recreação (6,0 µg/L). 

 

Para a redução das concentrações de cianotoxinas na água, a aplicação de múltiplas barreiras 

(desde a fonte até o consumidor final) no sistema de abastecimento se faz necessária. Em 

um sistema de múltiplas barreiras, o tratamento de água é uma etapa de grande importância 

que deve ser adaptada para cada caso, levando em consideração fatores como qualidade e 

quantidade da água bruta, bem como a qualidade desejada para a água tratada. 

 

Como já mencionado anteriormente, os processos tradicionais de água não removem 

efetivamente as cianotoxinas dissolvidas na água e, neste cenário, os processos avançados 

de tratamento emergem como uma promissora alternativa, entre eles, os POA têm ganhado 

destaque devido à efetividade que mostram na degradação de diversos contaminantes 

orgânicos. 

 

3.4 DEGRADAÇÃO DE CIANOTOXINAS NA ÁGUA PARA CONSUMO 

HUMANO POR POA 

 

Os POA foram conceituados pela primeira vez por Glaze et al. (1987) e foram definidos 

como aqueles processos nos quais ocorre a geração do agente oxidante radical OH•  em 

quantidade suficiente para promover a purificação da água. Atualmente, sabe-se que outros 
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agentes oxidantes como o radical hidroperoxila (HO2
• ), o radical sulfato (𝑆𝑂4

−•) e complexos 

de ferro de alta valência também são gerados nos POA (Lee et al., 2013; Miller et al., 2017). 

 

O primeiro estudo envolvendo a aplicação de POA para a degradação de compostos 

orgânicos foi publicado em 1894 por Fenton (1894), que observou que a mistura racêmica 

de ácido tartárico era oxidada em solução aquosa contendo Fe(II) e H2O2. Nesse trabalho, o 

autor estudou os subprodutos gerados a partir da degradação da mistura racêmica de ácido 

tartárico, entretanto não abordou a questão dos agentes oxidantes envolvidos no processo. 

Posteriormente, Haber e Weiss (1934) propuseram o mecanismo de formação do radical 

OH•  a partir da reação entre o H2O2 e o Fe(II), que será melhor detalhado na seção 3.5. 

 

Os POA foram classificados principalmente de acordo com o método de geração do radical 

OH• , podendo ser classificados como químicos, fotoquímicos, induzidos por radiação, 

cavitação, e eletroquímicos (Priyadarshini et al., 2022).  Em função das diferentes vias de 

produção do radical OH• , existem diversos tipos de POA, tais como: ozonização (O3), 

ozônio combinado com peróxido de hidrogênio (O3/H2O2) e/ou radiação UV (UV/O3, 

UV/O3/H2O2), fotólise por radiação UV, Fenton, foto e eletro-Fenton, fotocatálise com TiO2 

e polioxometalatos, oxidação eletroquímica, ultrassom, radiólise por feixe de elétron, 

radiação gama, dentre outros. 

 

Nas últimas décadas, os POA têm recebido grande atenção de pesquisadores dado o alto 

potencial de redução do radical OH• , quando comparado aos demais agentes oxidantes 

comumente utilizados no tratamento de água para consumo humano e de efluentes 

domésticos e industriais (Tabela 3.5). 

 

Segundo Miller et al. (2017), o alto potencial de redução do radical hidroxila justifica as 

baixas concentrações, em estado estacionário, do radical hidroxila na água (10−10 a 10−12 M) 

e também os altos valores de constante da taxa de reação entre o radical hidroxila e 

compostos orgânicos (106 a 1010 M−1 s−1). Devido à alta reatividade, o tempo de meia vida 

do radical OH•  é extremamente baixo, na ordem de 10−9 s (Pryor, 1986). Em águas 

superficiais, Attri et al. (2015) observaram o tempo de vida do radical OH•  de 10−6 s. 
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Tabela 3.5 – Potencial de redução de agentes oxidantes comumente utilizados no 

tratamento de efluentes (Schneider e Bláha, 2020). 

Oxidante Fórmula Faixa de pH 

Potencial de 

redução 

(V/EPH) 

Radical sulfato 𝑆𝑂4
−• Ácido/neutro 2,5 – 3,1 

Radical hidroxila 𝑂• 𝐻 Ácido 2,7 

  Neutro/alcalino 1,8 

Ferrato [𝐹𝑒𝑂4]2− Ácido 2,2 

  Alcalino 0,7 

Ozônio 𝑂3 Ácido 2,1 

  Alcalino 1,2 

Peroxidissulfato 𝑆2𝑂4
2− Ácido 2,0 

Peróxido de hidrogênio 𝐻2𝑂2 Ácido 1,8 

  Alcalino 0,9 

Peroximonosulfato 𝐻𝑆𝑂5
−ou 𝑆𝑂5

2− Ácido 1,8 

Radical hidropreroxil 𝑂𝐻2
• - 1,7 

Permanganato 𝑀𝑛𝑂4
− Ácido 1,7 

  Alcalino 0,6 

Ácido hipocloroso 𝐻𝑂𝐶𝑙 - 1,5 

Cloro 𝐶𝑙2 - 1,4 

Dióxido de cloro 𝐶𝑙𝑂2 - 1,3 

Radical 

peroximonosulfato 
𝑆𝑂5

− • Neutro 1,1 

Radical sulfito 𝑆𝑂3
− • Neutro 0,6 

          EPH: eletrodo-padrão de hidrogênio. 

 

Segundo Pârvulescu et al. (2012), a degradação de um composto orgânico qualquer pelo 

radical OH•  ocorre por meio de três mecanismos principais: (i) abstração de hidrogênio, 

tipicamente de grupos alquila ou hidroxila (Equação 3.1), (ii) adição eletrofílica a sistemas 

insaturados como em ligações duplas de carbono C=C, sistemas aromáticos e aminas neutras 

(Equação 3.2), (iii) transferência direta de elétrons (Equação 3.3). 

 

O• H + R − H R• + HO2 Equação 3.1 

 O• H + R2C = CR2 R2
• (OH)C − CR2 Equação 3.2 

O• H + R − X X+• + OH− Equação 3.3 
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No tratamento de água para consumo humano, os POA podem ser aplicados tanto para 

desinfecção quanto para degradação e eliminação da toxicidade de contaminantes 

emergentes, como pesticidas, hormônios e fármacos, além de compostos que produzem 

sabor e odor. Dessa forma, os POA, em função do propósito desejado, podem ser aplicados 

ao longo de todas as etapas do tratamento de água. 

 

De acordo com Linden e Mohseni (2014), os POA apresentam as seguintes vantagens: 

elevada taxa de reação com a maioria das substâncias; degradação e não acumulação dos 

poluentes, como ocorre em sistemas de adsorção; não ser um processo seletivo, sendo capaz 

de degradar praticamente qualquer contaminante; além de apresentar baixa pegada de 

carbono. 

 

Apesar das vantagens dos POA, tais processos podem apresentar custos elevados, além de 

produzir subprodutos desconhecidos, em caso de oxidação incompleta. Ressalta-se ainda que 

a geração de subprodutos também pode ocorrer em outros processos oxidativos, como a 

cloração. Neste sentido, uma série de novas tecnologias tem surgido com o objetivo de 

reduzir os custos e otimizar a degradação de poluentes utilizando os POA. Na Figura 3.3 são 

apresentadas as principais tecnologias convencionais e emergentes de POA. 

 

 

Figura 3.3 – Classificação dos POA tradicionais e emergentes (Priyadarshini et al., 2022). 



20 

Entre os POA apresentados na Figura 3.3, o processo Fenton é um dos mais econômicos 

(Azbar et al., 2004; Cañizares et al., 2009; Gadipelly et al., 2014; Xu et al., 2020) e vem 

ganhando destaque em função do seu alto desempenho, simplicidade operacional, curtos 

tempos de reação e a ausência de toxicidade dos reagentes, de fácil manuseio, H2O2 e Fe(II) 

utilizados no processo (Al Momani et al., Smith e El-Din, 2008; Bautista et al., 2008; Jiang 

et al., 2020; Schneider e Bláha, 2020). 

 

As vantagens do processo Fenton em comparação com os outros POA podem tornar este 

processo mais adequado para aplicação prática, especialmente em países em 

desenvolvimento, como o Brasil. Em estações de tratamento de água pré-existentes, o 

processo Fenton e a coagulação utilizando sais de ferro podem ser facilmente combinados 

em uma única unidade de mistura rápida, apenas adicionando H2O2. 

 

3.5 PROCESSO FENTON 

 

Em função do estado em que se encontra o catalisador utilizado, líquido ou sólido, o processo 

Fenton pode ser classificado como homogêneo ou heterogêneo, respectivamente. O processo 

Fenton clássico ocorre em sistema aquoso homogêneo, utilizando Fe(II) como catalisador e 

na de ausência de luz com comprimento de onda adequado para causar a foto-redução dos 

complexos de Fe(III) (Miller et al., 2017). Quando há luz com comprimento de onda 

adequado para causar a foto-redução dos complexos de Fe(III) o processo é denominado 

foto-Fenton. 

 

No processo Fenton, a formação do radical OH•  envolve várias reações paralelas e em série, 

Equações 3.4 a 3.10 (Bielski et al., 1985; De Laat e Gallard, 1999), que podem ser 

representadas por uma reação global, Equação 3.11 (Tang e Huang, 1996). As constantes 

cinéticas das Equações 3.4 a 3.10 foram relatadas em outros estudos (Rigg et al., 1954; 

Walling e Goosen, 1973; Bielski et al., 1985; Rush e Bielski, 1986; Buxton et al., 1988; De 

Laat e Gallard, 1999). 

 

Fe(II)  + H2O2  Fe(III)  +  OH•  +  OH− 𝑘 ≈ 70 M−1s−1 Equação 3.4 

Fe(III)  +  H2O2  Fe(II)  +  HO2
•  +  H+ 𝑘 = 0.001 − 0.01 M−1s−1 Equação 3.5 
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OH• +  H2O2  HO2
•  +  H2O 𝑘 = 3.3 × 107 M−1s−1 Equação 3.6 

OH• + Fe(II)  Fe(III)  +  OH− 𝑘 =  3.2 × 108 M−1s−1 Equação 3.7 

Fe(III)  +  HO2
•   Fe(II)  +  O2H+ 𝑘 ≤ 2 × 103 M−1s−1 Equação 3.8 

Fe(II) + HO2
•  +  H+

 Fe(III) +  H2O2 𝑘 = 1.2 × 106 M−1s−1 Equação 3.9 

2HO2
•   H2O2  +  O2 𝑘 = 8.3 × 105 M−1s−1 Equação 3.10 

2Fe(II) + H2O2 + 2H+  2Fe(III)  + 2H2O Equação 3.11 

 

Como o Fe(III) pode ser reduzido a Fe(II) pelo H2O2, conforme é apresentado na Equação 

3.5, o Fe(III) também é comumente utilizado como catalisador inicial. Nesse caso, o 

processo Fenton passa a ser chamado de Fenton-like. O processo Fenton-like com Fe(III) 

como catalisador inicial é mais lento que o processo Fenton, já que ocorre incorporação da 

etapa inicial de redução do Fe(III) a Fe(II) pelo H2O2, cuja constante da taxa de reação é 

baixa (k = 0,001 a 0,01 M-1s-1) em comparação com o processo Fenton (k = 70 M-1s-1), 

promovendo o acúmulo de Fe(III) e a possível geração de lodo no sistema. 

 

Nos processos Fenton-like outros catalisadores como cromo, cobre, manganês, assim como 

outros oxidantes, por exemplo HClO, S2O8
2−  ou HSO5

−  também podem ser utilizados para 

produzir os radicais O• H ou SO4
−• (Schneider e Bláha, 2020). 

 

Nos processos Fenton ou Fenton-like, além do radical O• H, outros agentes oxidantes como 

radicais hidroperoxila, radicais sulfato e complexos de ferro de alta valência são produzidos 

para degradar compostos orgânicos e inorgânicos (Lee et al., 2013; Miller et al., 2017). 

 

A eficiência do processo Fenton depende de vários parâmetros: pH, tempo de reação, 

temperatura, concentração inicial do contaminante, bem como as dosagens dos reagentes 

H2O2 e Fe(II) e a relação molar H2O2/Fe(II) (Miller et al., 2017; Roudi et al., 2018). A 

dosagem de reagentes também reflete sobre o custo do processo e sobre a concentração de 

sólidos, que pode aumentar a produção de lodo e prejudicar as etapas posteriores de 

tratamento ou de descarte, quando altas concentrações de Fe(II) são utilizadas (Vasquez-

Medrano et al., 2018). 
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Sob condições de excesso de H2O2 no meio, o Fe(III) produzido é lentamente reduzido para 

Fe(II) como mostrado nas Equações 3.6 e 3.9, consumindo H2O2 e gerando o radical HO2
• . 

Nessa situação, a produção do radical O• H pode diminuir, uma vez que há competição entre 

os reagentes para geração dos radicais HO2
•  e O• H. A geração do radical HO2

•  deve ser 

minimizada, já que este oxidante possui menor potencial de redução que o radical O• H 

(Tabela 3.5). Além disso, como já mencionado anteriormente, o excesso de H2O2 e Fe(II) 

pode provocar o sequestro do radical O• H (Equações 3.7 e 3.8). 

 

O pH da solução também desempenha um papel importante no processo Fenton. Para valores 

de pH maiores que 3,2 ocorre a precipitação de Fe(III) (Laat e Gallard, 1999), diminuindo a 

quantidade de Fe(III) disponível para regeneração de Fe(II) e, consequentemente, 

diminuindo a produção do radical O• H (Equação 3.6). De forma similar, porém em meio 

ácido forte, a regeneração de Fe(II) também é desfavorecida pelo H+ (Oliveira et al., 2006; 

Zhong et al., 2009). Já com relação ao H2O2, à medida que o pH aumenta, a estabilidade do 

H2O2 diminui, reduzindo a geração do radical O• H (Jung et al., 2009). De modo geral, é 

consenso na literatura que o processo Fenton apresenta maiores eficiências de degradação 

em condições ácidas, com valores de pH entre 3 e 4 (Pignatello et al., 2006; Tekin et al., 

2006; Zhong et al., 2009; Miller et al., 2017). 

 

3.6 ESTUDOS ENVOLVENDO A APLICAÇÃO DE POA PARA DEGRADAÇÃO 

DE CIANOTOXINAS NA ÁGUA 

 

Nas últimas décadas, os POA têm sido aplicados para a degradação de diversos poluentes, 

tanto no tratamento de água para consumo humano quanto no tratamento de efluentes 

domésticos e industriais, devido, principalmente, à não seletividade do radical O• H. 

 

Um dos primeiros trabalhos publicados sobre a aplicação do processo Fenton para 

degradação de cianotoxinas foi realizado por Gajdek et al. (2001). Os autores utilizaram 

Fe(II) e Fe(III) como catalisadores iniciais para a oxidação de MC-LR, com 80% de pureza, 

obtida a partir de cultivo de Microcystis aeruginosa. A concentração de MC-LR foi 

determinada por CLAE acoplado à detector UV. 

 

No trabaho de Gajdek et al. (2001), os experimentos foram conduzidos com concentração 

inicial de MC-LR de 298,6 mg/L e relações molares H2O2/Fe(II) ou H2O2/Fe(III) iguais a 
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10. Os autores obtiveram cerca de 11% de remoção de MC-LR utilizando 170,1 mg/L de 

H2O2 e 27,9 mg/L de Fe(II) após 20 min de reação. A degradação de MC-LR foi de cerca de 

100% quando as concentrações dos reagentes H2O2 e Fe(II) foram aumentadas para 510,2 e 

83,8 mg/L, respectivamente. 

 

Ao se utilizar Fe(III) como catalisador inicial, degradações de MC-LR mais lentas foram 

observadas. Utilizando-se 83,8 mg/L de Fe(III) e 510,2 mg/L de H2O2 a degradação de MC-

LR foi de apenas 9% em 20 min de reação (atingindo cerca de 46% de degradação de MC-

LR após 60 min de reação), o que indica o efeito da etapa inicial de redução do Fe(III) para 

Fe(II) (Gajdek et al., 2001). 

 

Bandala et al. (2004) realizaram estudos comparativos entre os processos Fenton e foto-

Fenton também para a degradação de MC-LR. Em ambos os processos, os autores utilizaram 

concentração inicial de MC-LR (obtida de extrato) de cerca de 4 mg/L diluída em água 

ultrapura em pH inicial 5. A concentração de MC-LR foi determinada por CLAE acoplado 

à detector UV. 

 

As relações molares H2O2/Fe(II) avaliadas por Bandala et al. (2004) foram iguais a 1,0 e 2,2. 

Para a relação molar H2O2/Fe(II) de 1,0, utilizando-se 8,5 mg/L de H2O2 e 14,0 mg/L de 

Fe(II), cerca de 17% de MC-LR foi degradada em 180 min. Já para a relação molar 

H2O2/Fe(II) de 2, utilizando-se 17,0 mg/L de H2O2 e 14,0 mg/L de Fe(II), cerca de 14% de 

MC-LR foi degradada em 180 min. Mantendo-se a relação molar H2O2/Fe(II) de 2,0, porém 

se aumentando as concentrações de H2O2 e Fe(II) para respectivamente 170,1 e 139,6 mg/L, 

61% de MC-LR foi degradada em 180 min. 

 

Para fins de comparação, Bandala et al. (2004) conduziram ensaios utilizando o processo 

foto-Fenton (empregando radiação UV-A com comprimento de onda de 365 nm), fixando-

se a dose de Fe(II) em 14,0 mg/L e variando-se a dose de H2O2 entre 3,4 e 17,0 mg/L de 

modo a obter as relações molares H2O2/Fe(II) de 0,4, 1,0 e 2,0. Os autores observaram que 

independentemente das doses de H2O2 e Fe(II) e da relação molar H2O2/Fe(II) cerca de 100% 

de MC-LR foi degradada em 40 min de reação. 

 

Ao se comparar os resultados obtidos por Bandala et al. (2004) com aqueles obtidos por 

Gajdek et al. (2001), nota-se de forma clara que se adequando o valor da relação molar 
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H2O2/Fe(II) e das doses de H2O2 e de Fe(II) é possível degradar altas concentrações de MC-

LR, o que reforça a aplicabilidade do processo. Ressalta-se ainda que, como os trabalhos de 

Gajdek et al. (2001) e Bandala et al. (2004) foram os primeiros estudos abordando a 

aplicação dos processos Fenton, Fenton-like e foto-Fenton para degradação de MCs, estes 

trabalhos focaram apenas nos aspectos básicos do processo, como as concentrações de H2O2 

e Fe(II) e a relação molar H2O2/Fe(II). 

 

Bober et al. (2008) estudaram a combinação dos processos Fenton e ozonização para oxidar 

MC-LR em água ultrapura. A MC-LR, obtida a partir de cultivo de Microcystis aeruginosa, 

foi detectada e quantificada por CLAE acoplada à detector de arranjo de fotodiodos. Os 

autores observaram que o uso do processo Fenton isolado, ou seja, sem a presença de O3, 

promoveu a degradação de 18,2 e 15,9% de MC-LR quando o pH foi, respectivamente, 3,0 

e 6,8, utilizando relação molar H2O2/Fe(II) de 6,0 (0,51 mg/L de H2O2 e 0,14 mg/L de Fe(II)). 

 

Em virtude das diferentes eficiências dos POA, Al Momani et al. (2008) estudaram a 

aplicação de O3, H2O2, O3/ H2O2, O3/Fe(II) e Fenton para degradação de MC-LR (90% de 

pureza) em água ultrapura. A MC-LR foi detectada e quantificada por medição de 

absorbância em comprimento de onda 180-320 nm e por CLAE. 

 

Para a avaliação do efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de MC-LR, Al 

Momani et al. (2008) conduziram dois grupos de experimentos com pH inicial 7. No 

primeiro grupo, os autores fixaram a dose de H2O2 em 0,005 mg/L e variaram a dose de 

Fe(II) entre 0,05 e 0,25 mg/L de modo a obter relações molares H2O2/Fe(II) entre 0,03 e 

0,16. Nesse grupo de experimentos, os autores observaram que a degradação de MC-LR 

aumentou à medida que a relação molar H2O2/Fe(II) diminuiu, atingindo a máxima 

degradação, 98%, de MC-LR em 1,3 min para a relação molar de H2O2/Fe(II) de 0,04, 

utilizando 0,005 mg/L de H2O2 e 0,2 mg/L de Fe(II). 

 

Já no segundo grupo de ensaios, Al Momani et al. (2008) mantiveram fixa a dose de Fe(II) 

em 0,05 mg/L e a dose de H2O2 foi variada entre 0,005 e 0,020 de modo a obter relações 

molares H2O2/Fe(II) entre 0,16 e 0,66. Diferentemente do primeiro grupo, a degradação de 

MC-LR aumentou à medida que a relação molar H2O2/Fe(II) também aumentou, atingindo 

a máxima degradação de aproximadamente 100% de MC-LR em 1,3 min para a relação 

molar de H2O2/Fe(II) de 0,66, utilizando 0,02 mg/L de H2O2 e 0,05 mg/L de Fe(II). 
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Al Momani et al. (2008) avaliaram também o efeito do pH inicial, da temperatura e da 

concentração inicial de MC-LR na eficiência do processo Fenton, por meio de experimentos 

conduzidos com concentrações iniciais de 1 mg/L de MC-LR, 0,005 mg/L de H2O2 e 0,05 

mg/L de Fe(II) e 1,3 min de reação. Os autores observaram que diminuindo o pH da solução 

de 7 para 3, a eficiência de degradação de MC-LR aumentou de 75 para 85%. Além disso, o 

aumento da temperatura de 20 para 35°C resultou no aumento da eficiência de 60 para 85% 

de degradação de MC-LR. Por fim, observou-se ainda que a redução da concentração inicial 

de MC-LR de 1,0 para 0,5 mg/L resultou no aumento da eficiência de degradação da toxina 

de 75 para 97%. 

 

Nas condições avaliadas para cada processo (O3, H2O2, O3/ H2O2, O3/Fe(II) e Fenton) e por 

meio de estudos cinéticos, Al Momani et al. (2008) observaram que o processo Fenton 

apresentou maiores velocidades de degradação de MC-LR (ka = 8,76 × 10-2 s-1, para as 

seguintes condições experimentais 1 mg/L de MC-LR, 0,005 mg/L de H2O2 e 0,2 mg/L de 

Fe(II)) em comparação com os demais POA estudados. 

  

O processo Fenton também foi aplicado para a degradação de uma outra variante de MCs, a 

MC-RR, obtida com 83% de pureza a partir de cultivo de Microcystis aeruginosa (Zhong et 

al., 2009). MC-RR foi quantificada por CLAE acoplada à detector de arranjo de fotodiodo. 

 

Assim como Al Momani et al. (2008), Zhong et al. (2009) conduziram dois grupos de 

experimentos com concentração inicial de MC-RR de 1,45 mg/L em água ultrapura e pH 3 

para avaliar o efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação da toxina. 

 

 No primeiro grupo, experimentos foram conduzidos com dose de Fe(II) fixa em 5,6 mg/L, 

enquanto a dose de H2O2 variou entre 17,0 e 85,0 mg/L de modo a obter relações molares 

H2O2/Fe(II) entre 5 e 25. Os autores observaram que o aumento da relação molar H2O2/Fe(II) 

5 para 15 resultou no aumento da eficiência de degradação de MC-RR de 71 para 97%, e 

que para relações molares H2O2/Fe(II) superiores a 15 houve redução da oxidação da toxina 

para valores entre 92 e 93% devido ao efeito de sequestro do radical O• H pelo excesso de 

H2O2. Para a relação molar H2O2/Fe(II) ótima de 15 houve rápida degradação de MC-RR, 

com oxidação de 62% nos primeiros 5 min. 
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Já no segundo grupo de ensaios realizados por Zhong et al. (2009), a dose de H2O2 foi fixada 

em 51,0 mg/L, enquanto a dose de Fe(II) variou entre 2,8 e 14,0 mg/L de modo a obter 

relações molares H2O2/Fe(II) entre 6 e 30. O segundo grupo de experimento apresentou 

comportamento similar ao primeiro, no qual o aumento da relação molar H2O2/Fe(II) de 6 

para 15 resultou no aumento da eficiência de degradação de MC-RR de 88 para 97%, e que 

para a relação molar H2O2/Fe(II) de 30 houve redução de degradação da toxina para 84%, 

devido à baixa dose de Fe(II). 

 

Zhong et al. (2009) também estudaram o efeito do pH inicial (2,02 a 6,84) na degradação de 

MC-RR no processo Fenton. A menor degradação de 81% de MC-RR foi obtida quando o 

pH foi 2,02, provavelmente devido à ação dos íons de hidrogênio, em meio ácido forte, que 

podem impedir a redução de Fe(III) a Fe(II). A máxima degradação de 97% foi obtida para 

o pH 3,01. Ressalta-se ainda que o aumento do pH de 3,01 para 5,12 resultou na redução da 

eficiência de oxidação de 97 para 94%. Já quando o valor de pH inicial foi 6,84, a eficiência 

de degradação de MC-RR foi de aproximadamente 92%. 

 

Outro estudo comparativo entre os POA UV, UV/H2O2, e Fenton para degradação de MC-

LR foi realizado por Park et al. (2017). A eficiência de degradação de MC-LR, detectada 

por CLAE-EM/EM, foi similar entre os POA avaliados: cerca de 72% utilizando-se UV/ 

H2O2, cerca de 66% utilizando-se Fenton e cerca de 64% utilizando-se UV. 

 

Para a avaliação do efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de MC-LR, foram 

realizados dois grupos de experimentos conduzidos com concentração inicial de MC-LR de 

200 µg/L, pH entre 4,5 e 5,2 e tempos de reação de 5 e 15 min. 

 

No primeiro grupo de experimentos, Park et al. (2017) fixaram a dose de Fe(II) em 0,2 mg/L 

e a dose de H2O2 foi variada entre 0,01 e 1,00 mg/L de modo a obter relações molares 

H2O2/Fe(II) entre 0,08 e 8,21. Nesse grupo de experimentos, a degradação de MC-LR 

aumentou de 7,2 para 20,3%, quando a dose de H2O2 passou de 0,01para 0,2 mg/L e 

posteriormente diminuiu para 18,7% para concentrações de H2O2 superiores a 0,2 mg/L. 

 

Já no segundo grupo de experimentos, fixou-se a dose de H2O2 em 0,2 mg/L e variou-se a 

dose de Fe(II) entre 0,05 e 0,5 mg/L de modo a obter relações molares H2O2/Fe(II) entre 

0,66 e 6,57. O segundo grupo de experimentos apresentou um comportamento similar ao 
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primeiro, no qual a degradação de MC-LR aumentou quando a dose de H2O2 passou de 0,05 

para 0,2 mg/L e posteriormente diminuiu para concentrações de H2O2 superiores a 0,2 mg/L. 

 

Com base na maior degradação de MC-LR, a relação molar H2O2/Fe(II) de 1,64 foi definida 

como ótima. Fixando-se a relação molar H2O2/Fe(II) ótima de 1,64, Park et al. (2017) 

conduziram experimentos cinéticos para avaliar o efeito das concentrações de H2O2 e Fe(II) 

(variando de 0,2 a 10 mg/L). Os autores observaram que o aumento das concentrações de 

H2O2 e Fe(II) de 0,2 para 5,0 mg/L elevou para 76,8% a degradação de MC-LR após 30 min 

de reação, porém o aumento das concentrações de H2O2 e Fe(II) de 5,0 para 10 mg/L não 

resultou em aumento significativo na degradação da toxina. 

 

Para a avaliação do efeito da concentração inicial de MC-LR (2, 20 e 200 µg/L) e do pH 

inicial (3, 5, 7, 9 e 11), experimentos foram realizados se mantendo fixas as dosagens de 

H2O2 e de Fe(II) em 5 mg/L e relação molar H2O2/Fe(II) ótima de 1,64. 

 

Assim como Al Momani et al. (2008), Park et al. (2017) observaram que a eficiência da 

degradação tende a diminuir com o aumento da concentração inicial de MC-LR, já que para 

as concentrações de MC-LR de 2, 20 e 200 µg/L as eficiências de remoção foram 92, 80 

77%, respectivamente. Já com relação ao efeito do pH inicial, os autores obtiveram 

degradações de 77,27% de MC-LR em pH 3 e remoções inferiores a 10% em pH ente 9 e 

11, em função da diminuição da dose de Fe(II) devido à formação de Fe(OH)3
−, Fe(OH)+, 

Fe(OH)2
2+ e precipitação de hidróxido de ferro. 

 

Quanto ao efeito da matéria orgânica natural, Park et al. (2017) observaram redução de 14,8 

a 25% de degradação de CYN com o aumento da concentração de matéria orgânica natural 

de 0 para 5,0 mg/L. Quando os autores utilizaram água natural com concentração inicial de 

MC-LR de 20 µg/L e 5 mg/L de H2O2 e Fe(II), a melhor eficiência de degradação foi de 

33,13%, valor inferior ao valor obtido para água ultrapura, em função do aumento da 

competição causado pela matéria orgânica natural. 

 

Comparando-se os trabalhos de Al Momani et al. (2008), Zhong et al. (2009) e Park et al. 

(2017) nota-se que o aumento do pH tende a causar a redução da eficiência de degradação 

de MCs. Neste sentido, os catalisadores heterogêneos surgem como uma importante 

alternativa, já que são menos afetados por variações no pH (Miller et al., 2017). 
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Fang et al. (2011) estudaram a aplicação do catalisador heterogêneo zeólita FeY (preparado 

através da adição de Fe(II) em peneira molecular NaY) no processo foto-Fenton (UV-vis 

com comprimento de onda > 450 nm) para degradação de padrão MC-LR em água ultrapura 

e pH inicial 5,0. MC-LR foi quantificada por CLAE acoplada à detector de arranjo de 

fotodiodo. Os autores compararam os POA Fenton, H2O2/FeY, UV-vis/H2O2/FeY, UV-

vis/H2O2 e UV-vis/FeY. 

 

Com relação ao efeito do pH na eficiência dos catalisadores FeY e Fe(II), Fang et al. (2011) 

conduziram experimentos com valores de pH iniciais de 2, 3, 4, 5, 6, 7 e 8. Nesses 

experimentos, as concentrações iniciais MC-LR, H2O2, FeY foram respectivamente de 2,0, 

170 e 10 mg/L. Ressalta-se que, nesses experimentos, a dose de Fe(II) foi igual a quantidade 

de Fe(II) contida no catalisador heterogêneo FeY. Em valores de pH entre 2 e 4 ambos os 

catalisadores apresentaram comportamento similar, entretanto para valores de pH maiores 

que 5, o catalisador heterogêneo FeY apresentou desempenho significativamente superior 

ao do catalisador homogêneo Fe(II), uma vez que a peneira molecular NaY utilizada pode 

promover o transporte de Fe(II) e a adsorção de MC-LR, criando sítios ativos de Fe(II) e 

melhorando a atividade de decomposição catalítica de H2O2 em pH neutro. 

 

Nota-se que a eficiência de degradação no processo Fenton depende das condições 

experimentais adotadas. Na Tabela 3.6 é apresentado um resumo dos parâmetros importantes 

para o processo Fenton aplicado para degradação de MCs. 

 

Como pode ser observado na Tabela 3.6, não há consenso quanto à relação molar H2O2/Fe(II) 

ótima para o processo Fenton, uma vez que este parâmetro também depende de condições 

específicas, tais como pH, tipo e concentração do contaminante. Para a degradação de MCs 

pelo processo Fenton, a relação molar H2O2/Fe(II) ótima relatada está na faixa de 0,66 a 15. 

 

É importante ressaltar que são escassos os estudos sobre a aplicação dos processos de Fenton 

para degradação de CYN. As publicações se concentram no estudo de degradação de MCs 

por meio dos processos Fenton, foto-Fenton e UV/H2O2. 

 

Entretanto, a oxidação de CYN e também de MC-RR, MC-LR, anatoxina-a, e saxitoxina 

pelo processo Fenton-like heterogêneo (H2O2/Fe3O4-R400) foi estudada por Munoz et al. 

(2019). Todas as cianotoxinas analisadas foram quantificadas por CLAE acoplada à detector 
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de arranjo de fotodiodo. Os autores estudaram a oxidação de 500 µg/L de CYN em água 

ultrapura, pH 5 e com excesso de reagentes Fenton (2 mg/L de H2O2 e concentração fixa de 

Fe3O4-R400 em 200 mg/L). Sob essas condições, mais de 95% de CYN foi degradada em 

90 min de reação (constante aparente da taxa de pseudo-primeira-ordem de 7,4167 s-1). 

 

Tabela 3.6 – Condições experimentais e degradação de MCs por processo Fenton 

reportadas na literatura. 

Toxina 
MCs 

(µg/L) 

H2O2 

(mg/L) 

Fe(II) 

(mg/L) 

Relação molar 

H2O2/Fe(II) 
Matriz pH 

Tempo 

(min) 

Degradação 

(%) 

MC-LR1 298551 170,1 27,9 10 UP - 20 11 

MC-LR1 298553 510,2 83,8 10 UP - 20 ≈ 100 

MC-LR2 3980,7 8,5 14,0 1 UP* 5 180 17 

MC-LR2 3980,7 17,0 13,96 2 UP* 5 180 14 

MC-LR2 3980,7 170,1 139,6 2 UP* 5 180 61 

MC-LR3 1000 0,02 0,05 0,66 UP 7 1,3 ≈ 100 

MC-LR3 1000 0,005 0,2 0,04 UP 7 1,3 98 

MC-RR4 1450 51 5,6 15 UP 2,02 30 81 

MC-RR4 1450 51 5,6 15 UP 3,01 30 97 

MC-RR4 1450 51 5,6 15 UP 6,84 30 92 

MC-LR5 497,6 0,51 0,14 6 UP 3 4 18,2 

MC-LR5 497,6 0,51 0,14 6 UP 6,8 4 15,9 

MC-LR6 2 5 5 1,6 UP 5,2 30 92 

MC-LR6 20 5 5 1,6 UP 5,2 30 80 

MC-LR6 200 5 5 1,6 UP 5,2 30 77 

MC-LR6 2 5 5 1,6 UN 7,6 30 30 

MC-LR6 20 5 5 1,6 UN 7,6 30 38 

MC-LR6 200 5 5 1,6 UN 7,6 30 53 

UP: água ultrapura; UN: água natura.; *: contém tampão fosfato; 1 Gajdek et al. (2001); 2 Bandala et 

al. (2004); 3 Al Momani et al. (2008); 4 Zhong et al. (2009); 5 Bober et al. (2008); e 6 Park et al. 

(2017). 

 

A constante de taxa para degradação de CYN por H2O2/Fe3O4-R400 obtida por Munoz et al. 

(2019) é elevada e pode ser atribuída ao próprio nanocatalisador utilizado, que foi 

especialmente projetado e otimizado para o processo Fenton-like heterogêneo (Álvarez-

Torrellas et al., 2020). Como os nanocatalisadores possuem alta superfície e baixa resistência 

à difusão, são mais eficientes que os catalisadores heterogêneos convencionais (Garrido-

Ramírez et al., 2010). 
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Munoz et al. (2019) também avaliaram o efeito dos principais componentes de águas 

superficiais, ou seja, matéria orgânica natural e alguns íons inorgânicos como HCO3
-, HPO4

2- 

e SO4
2- sobre a eficiência de degradação de CYN em água ultrapura. Os autores não 

observaram efeito significativo destas interferências na oxidação de CYN para tempo de 

reação superior a 180 min. A degradação de CYN também foi avaliada em água natural 

(carbono orgânico total de 2,7 mg/L, SO4
2- de 11,2 mg/L, PO4

3- de 0,1 mg/L e Cl- de 14,1 

mg/L), na qual a degradação de CYN foi de cerca de 90% após 6 h de tratamento, enquanto 

apenas 1,5 h foi suficiente para atingir sua completa degradação, aproximadamente 100%, 

em água ultrapura. 

 

Liu et al. (2018) aplicaram o processo Fenton-like (H2O2/Fe(III)-B*) com o objetivo de 

reduzir a atividade estrogênica de CYN, quantificada por cromatografia líquida acoplada à 

espectrometria de massas. As condições iniciais dos experimentos conduzidos pelos autores 

foram: 5,0×10-3 M de H2O2, 5,0×10-6 M de Fe(III)-B* e 2,4×10-7 M de CYN em pH 9,5 

(tampão de 0,01 M de Na2CO3/NaHCO3). Os autores mostraram que houve redução da 

atividade estrogênica após o tratamento de CYN pelo processo H2O2/Fe(III)-B*. Porém, 

ressalta-se que o trabalho realizado por Liu et al. (2018) não aborda questões específicas 

sobre os parâmetros operacionais típicos do processo Fenton. 

 

Já com relação à oxidação de CYN pelo processo Fenton, Schneider et al. (2022) conduziram 

experimentos em água ultrapura, pH inicial 3, tempo de reação de 60 min e com as 

concentrações iniciais de 0,72 µM de CYN, 10 µM de H2O2, 20 µM de Fe(II). A CYN foi 

quantificada por CLAE/detector de arranjo de diodo. Os autores reportaram relação molar 

H2O2/Fe(II) ótima de 0,5 com 31% de degradação de CYN nas condições avaliadas. 

 

O efeito do pH inicial na degradação de CYN pelo processo Fenton (concentrações de 0,72 

μM de CYN, 10 μM de H2O2, 20 μM de Fe(II) e 60 min de reação) também foi avaliado por 

Schneider et al. (2022), que obtiveram degradações de CYN de cerca de 12%, 58%, 50% e 

2% para os respectivos valores de pH inicial 3,0; 4,3; 5,6; e 11,0. 

 

Schneider et al. (2022) analisaram ainda o efeito das concentrações iniciais de H2O2 e Fe(II), 

mantendo-se fixa a relação molar H2O2/Fe(II) ótima de 0,5. Esses experimentos foram 

conduzidos em água ultrapura, com pH inicial ótimo de 4,3 e com concentração inicial de 

CYN de 0,72 µM e durante 60 min. Os autores reportaram 50% de degradação do CYN com 
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10 µM de H2O2 e 20 µM de Fe(II), 82% com 20 µM de H2O2 e 40 µM de Fe(II) e 97% com 

40 µM de H2O2 e 80 µM de Fe(II). 

 

Com relação às vias de degradação de CYN pelo radical OH•  no processo Fenton, Schneider 

et al. (2022) propuseram um mecanismo de degradação com base no ataque a três grupos 

específicos: o grupo hidroximetil uracilo, o grupo alcaloide tricíclico e o grupo sulfato. 

Resultados similares foram reportados por He et al. (2014), que avaliaram a degradação de 

CYN utilizando o radical hidroxila como agente oxidante gerado no processo UV/H2O2. 

 

A partir dos ensaios de oxidação de CYN por processo fotocatalítico, UV/H2O2, He et al. 

(2014) observaram que a reação de degradação de CYN é de pseudo-primeira-ordem, com 

constante da taxa de reação de 7,5×10−3 e de 5,28×10−3 cm2/mJ para as concentrações iniciais 

de CYN, respectivamente, de 2,1 e 8,3 µg/L. A partir da análise dos subprodutos gerados 

(identificados por LC-QTOF/MS), os autores propuseram o mecanismo de oxidação de CYN 

com base no ataque a 3 grupos específicos (Figura 3.4), são eles: grupo A, grupo hidroximetil 

uracila; grupo B, grupo alcaloide tricíclico e grupo C, um grupo sulfato. 

 

 
Figura 3.4 – Sítios ativos para degradação de CYN por processos oxidativos de UV/H2O2 

(He et al., 2014). 

 

Zhang et al. (2015) também estudaram os subprodutos (identificados por LC-QTOF/MS) e 

as vias de degradação de CYN, porém utilizando o radical hidroxila gerado no processo 

UV/TiO2. O mecanismo de degradação de CYN foi proposto com base na hidroxilação, 

eliminação de sulfato e reações de abertura do anel na fração hidroximetil uracila e no grupo 

guanidina tricíclica. Os resultados obtidos por Zhang et al. (2015) são similares aos 

reportados por He et al. (2014) e Schneider et al. (2022), e mostram que, apesar das 

diferentes vias (Fenton, UV/H2O2 e UV/TiO2) de geração do radical OH• , o mecanismo de 

degradação de CYN não foi alterado. As reações no grupo hidroximetil uracilo, podem 
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reduzir ou eliminar a toxicidade de CYN, uma vez que este grupo é o principal responsável 

pela a toxicidade da CYN (He et al., 2014; Chen et al., 2015; Schneider et al., 2022). 

 

Dessa forma, por se mostrar eficiente para degradação e detoxificação de CYN, pela 

eliminação do grupo hidroximetil uracilo, o processo Fenton é uma importante alternativa 

para o tratamento de água contaminada com cianotoxinas. Como já mencionado 

anteriormente, o processo Fenton é econômico, apresenta alto desempenho e simplicidade 

operacional, podendo ser incorporando ao tratamento convencional de água para consumo 

humano por meio da adição de H2O2 nas unidade de mistura rápida nas estações de 

tratamento de água. Para tal, faz-se necessário ainda o aprofundamento de estudos sobre as 

influências dos principais parâmetros operacionais do processo Fenton e da cinética de 

oxidação com vista a viabilidade de aplicação deste processo no tratamento de água.  
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4 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

4.1 REAGENTES 

 

Os reagentes usados no desenvolvimento deste trabalho são apresentados na Tabela 4.1. 

 

Salvo especificado de outro modo, as soluções utilizadas nos experimentos foram preparadas 

a partir de diluição/dissolução em água ultrapura obtida de um sistema de purificação de 

água Milli-Q® (C79625, Merck Millipore, Darmstadt, Hesse, Alemanha). 

 

4.2 CULTIVO DE Raphidiopsis raciborskii E PREPAPO DE EXTRATO 

 

Para o cultivo unialgal da cepa CYPO11K produtora de CYNs foi utilizado o meio ASM-1 

(Gorham et al., 1964), com pH em torno de 7,5, fotoperíodo de 12 horas em sala climatizada 

com temperatura de cerca de 24 °C. 

 

As toxinas intracelulares (CYN e variantes) foram extraídas por meio do processo de gelo e 

degelo, realizado por três vezes consecutivas. Após o último degelo, o cultivo lisado foi 

submetido a banho ultrassônico com frequência de 40 kHz durante 30 minutos em lavadora 

ultrassônica (USC 5000, Unique, São Paulo, Brasil) para otimizar a liberação do material 

intracelular (Nicholson e Burch, 2001). 

 

Posteriormente ao banho ultrassônico, o extrato lisado foi filtrado sucessivamente em: 1) 

papel filtro quantitativo faixa preta com 125 mm de diâmetro e tamanho de poro de cerca de 

7,5 µm (3551, Nalgon); 2) membrana em microfibra de vidro, sem resina, com 47 mm de 

diâmetro e tamanho de poro de 0,7 µm (AP4004700, Millipore); e 3) membrana em ésteres 

de celulose com 47 mm de diâmetro e tamanho de poro de 0,45 µm (HAWP04700, 

Millipore). 

 

O extrato filtrado em 0,45 µm foi armazenado à -20 °C na ausência de luz até o momento da 

utilização. 
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Tabela 4.1 – Reagentes utilizados no desenvolvimento deste trabalho. 

Reagente 
Especificação e/ou grau 

de pureza 
Fornecedor Utilização 

CYN > 95%, padrão Eurofins/Abraxis 

Ensaios de oxidação e 

validação do método de 

detecção e quantificação de 

CYN 
    

Metanol 99,9%, grau HPLC Sigma Aldrich 

Fase móvel do método de 

detecção e quantificação de 

CYN e diluição do padrão 

de CYN 
    

Ácido acético  

glacial 
> 99,7%, grau HPLC J.T. Baker 

Modificador da fase móvel 

do método de detecção e 

quantificação de CYN 
    

Peróxido de 

hidrogênio 
35% (υ/υ) Neon Ensaios de oxidação 

    

Sulfato de ferro (II) 

heptahidratado 
99% Dinâmica Ensaios de oxidação 

    

Sulfito de sódio 98% Dinâmica Ensaios de oxidação 
    

Ácido sulfúrico 98% (υ/υ) Dinâmica 

Ensaios de oxidação e 

método de quantificação de 

peróxido de hidrogênio 
    

Hidróxido de sódio 97% Dinâmica Ensaios de oxidação 
    

Fosfato de sódio 

dibásico 
98% Neon 

Quantificação de peróxido 

de hidrogênio 

Fosfato de sódio 

monobásico 
98% Neon 

DPD (sulfato de 

N,N-dietil-1,4-

fenilenodiamônio) 

98% Neon 

Peroxidase (POD) 

obtida de raiz forte 
Tipo II Sigma Aldrich 

    

FerroZine (3-(2-

piridil)-5,6-difenil-

1,2,4-triazina) 

97% Sigma Aldrich 

Quantificação de das 

espécies de ferro 

Acetato de amônio 97% Neon 

Cloridrato de 

hidroxilamina 
96% Synth 

Ácido clorídrico 36,5% (υ/υ) Dinâmica 

Hidróxido de 

amônio 
27% (υ/υ) Synth 

Cloreto de ferro (III) 

hexahidratado 
97% Dinâmica 

    

Ácido húmico sal 

sódico 
 Sigma Aldrich Ensaios de oxidação. 
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4.3 ENSAIOS DE OXIDAÇÃO 

 

Os ensaios de oxidação pelo processo Fenton foram conduzidos em três matrizes distintas 

contendo CYN em concentrações iniciais de 0,05; 0,1 ou 0,2 µM, preparadas a partir da 

diluição de solução estoque com concentração apropriada ou da própria dissolução primária 

de 1203,6 µmol de padrão de CYN em 1 mL de água ultrapura ou em 1 mL de solução de 

água ultrapura e metanol (1:1). As três matrizes analisadas neste trabalho foram: 1) água 

ultrapura, 2) água ultrapura contendo metanol e 3) água do Lago Paranoá contendo metanol. 

Essas soluções, matrizes enriquecidas com CYN, serão chamadas genericamente de "água 

de estudo". Ressalta-se que o metanol presente nas matrizes analisadas foi proveniente da 

utilização de soluções feitas a partir da dissolução do padrão de CYN em solução de água 

ultrapura e metanol para enriquecer as matrizes com CYN. A dissolução do padrão de CYN 

em solução de água ultrapura e metanol é uma recomendação da USEPA (USEPA, 2015), 

para implementação do método analítico de detecção e quantificação de CYN por CLAE-

EM/EM, que melhora a durabilidade e estabilidade de CYN. 

 

Os ensaios foram realizados em batelada, utilizando-se 100 mL de água de estudo de 

matrizes água ultrapura contendo metanol e água ultrapura, e 150 mL de água de estudo de 

matriz água do Lago Paranoá contendo metanol em béqueres de vidro borosilicato de 250 

mL. Para a avaliação da cinética de oxidação do processo, os ensaios foram realizados com 

250 mL da matriz água ultrapura contendo metanol em béqueres de vidro borosilicato de 

500 mL, e 800 mL da matriz água do Lago Paranoá contendo metanol em béqueres de vidro 

borosilicato de 1000 mL. Todos os ensaios foram conduzidos em sala climatizada com 

temperatura entre 23 e 25 °C. 

 

Para a realização dos ensaios de oxidação, inicialmente o pH da água de estudo foi corrigido 

para o valor desejado utilizando H2SO4 50 mM ou NaOH 100 mM. Em seguida, as reações 

de oxidação foram iniciadas adicionando simultaneamente à água de estudo quantidades pré-

determinadas de Fe(II) e H2O2, sob vigorosa agitação magnética. O pH de oxidação foi 

monitorado durante todo o período de reação utilizando pHmetro (Scientific Orion 3 Star, 

Thermo Fisher Scientific). 

 

Imediatamente após o tempo de reação desejado, amostras para análises de H2O2, Fe(II), 

Fe(III), ferro total foram coletadas, e uma solução de sulfito de sódio (em excesso 
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estequiométrico 2Na2SO3:1H2O2 (Bader et al., 1988)) foi adicionada para consumir o H2O2 

residual, interrompendo a produção do radical OH• . Para a quantificação das espécies de 

ferro dissolvidas, as amostras foram filtradas em filtro para seringa com tamanho de poro de 

0,22 µm (Millex, Millipore) antes das análises. Após a adição da solução de sulfito de sódio, 

amostras para análises de CYN e carbono orgânico não-purgável (CONP) foram coletadas. 

 

As análises de H2O2, Fe(II), Fe(III) e ferro total foram realizadas imediatamente após a 

coleta. As amostras para CONP foram filtradas em membrana em microfibra de vidro, sem 

resina, com 47 mm de diâmetro e tamanho de poro de 0,7 µm (AP4004700, Millipore), 

acidificadas (pH ≈ 2,0) com HCl 2M e armazenadas à 4 °C na ausência de luz até serem 

analisadas. Já as amostras para quantificação de CYN foram filtradas em filtro para seringa 

com tamanho de poro de 0,22 µm (Millex, Millipore) e armazenadas à -20 ° C na ausência 

de luz até serem analisadas. 

 

O detalhamento dos ensaios de oxidação de CYN pelo processo Fenton está descrito no item 

4.5. 

 

4.4 MÉTODOS ANALÍTICOS 

 

4.4.1 Detecção e quantificação de H2O2 

 

A concentração de H2O2 foi medida usando o método fotométrico POD-DPD, conforme 

descrito por Bader et al. (1988). O peróxido de hidrogênio foi medido imediatamente após 

o tempo de reação definido, retirando-se uma amostra do reator antes da adição da solução 

de Na2SO3. 

 

Na rotina analítica, uma alíquota de 13,5 mL da água de estudo após oxidação pelo processo 

Fenton era transferida para um béquer de 50 mL e, sob agitação magnética, era adicionado 

1,5 mL de solução 0,5 M de Na2HPO4 e 0,5 M de NaH2PO4. Logo após, eram adicionados 

25 µL de 38,12 mM de solução DPD (preparada em 50 mM de H2SO4) e 25 µL da solução 

de POD com 100 unidades/mL. Após reação durante 40 segundos a mistura era transferida 

para uma cubeta de quartzo de 5 cm de caminho óptico. A absorbância era medida em 

comprimento de onda de 551 nm usando um espectrofotômetro UV-Vis (DR 5000, Hach). 
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Para a quantificação de H2O2, foi utilizada uma curva de calibração com 6 pontos 

abrangendo as concentrações de H2O2 na faixa de 0,61 a 10,29 µM. Amostras com 

concentrações de H2O2 fora da faixa da curva de calibração foram diluídas em água ultrapura 

antes da análise. 

 

4.4.2 Detecção e quantificação de Fe(II), Fe(III) e Ferro total 

 

As concentrações de Fe(II) e de ferro total foram medidas pelo método fotométrico 

FerroZine, descrito por Viollier et al. (2000). De forma similar ao H2O2, o Fe(II) residual e 

o ferro total foram medidos imediatamente após o tempo de reação, retirando uma amostra 

do reator antes da adição da solução de Na2SO3. 

 

Inicialmente, para quantificar o Fe(II) residual, uma alíquota de 0,3 mL de solução de 

FerroZine 10 mM (preparada em acetato de amônio 0,1 M) era adicionada a 2,7 mL de 

amostra da água de estudo após oxidação pelo processo Fenton para formar o complexo 

Fe(II)-FerroZine. Após 2 min de reação, a mistura era transferida para uma cubeta de quartzo 

de 1 cm de caminho óptico e a absorbância do complexo Fe(II)-FerroZine era medida em 

comprimento de onda de 562 nm usando um espectrofotômetro UV-Vis (DR 5000, Hach). 

 

Após a determinação da concentração de Fe(II), para quantificar o ferro total presente, 0,45 

mL de cloridrato de hidroxilamina 1,4 M (preparado em HCl 2M) era adicionado a uma 

alíquota de 2,4 mL da solução contendo o complexo Fe(II)-FerroZine formado, com objetivo 

de reduzir as espécies Fe(III) para Fe(II). Após 10 min de reação era adicionado 0,15 mL de 

solução de acetato de amônio 10 M. Após mais 1 min de reação, a absorbância da solução 

resultante também era medida em comprimento de onda de 562 nm. A concentração de 

Fe(III) foi calculada como uma diferença entre as concentrações totais de ferro e Fe(II). 

 

Para quantificações de Fe(II) e ferro total, foi utilizada uma curva de calibração de 6 pontos 

abrangendo concentrações de Fe(III) na faixa de 1,34 a 6,72 µM. Amostras com 

concentrações de Fe(II) fora da faixa da curva de calibração foram diluídas em água ultrapura 

antes da análise. 
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4.4.3 Detecção e quantificação de CYN 

 

A concentração de CYN foi determinada por cromatografia líquida de alta eficiência 

(Agilent Série 1200, Agilent Technologies, Palo Alto, CA, EUA) acoplada à espectrometria 

de massa sequencial (3200 QTRAP, Sciex, Toronto, ON, Canadá) com fonte de íons 

eletrospray operando em modo positivo, usando  N2 como gás de cortina (20 psi) e gás de 

fonte (40 psi) sob uma tensão de pulverização capilar de 5 kV a 450 °C. O desenvolvimento 

desse método analítico para detecção e quantificação de CYN por CLAE-EM/EM foi 

baseado no método 545 da USEPA (USEPA, 2015). 

 

A separação dos interferentes da matriz foi realizada utilizando uma coluna Kromasil 100-

5-C18 (100 × 4,6 mm, 5 µm, Akzo Nobel, Bohus, Suécia), acoplada a uma pré-coluna 

correspondente (3,0 × 4,6 mm, 5 µm). Como fase móvel foram utilizadas soluções de ácido 

acético 0,15% (υ/υ) preparada em água ultrapura (A) e metanol (B), com vazão de 0,55 

mL/min. O gradiente de eluição utilizado é apresentado na Figura 4.1. Sob essas condições, 

a eluição da CYN ocorreu em aproximadamente 4,6 min. 
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Figura 4.1 – Gradiente de eluição utilizado no método de detecção e quantificação de CYN 

por CLAE-EM/EM. 

 

Para a aquisição de espectrometria de massas, um potencial de declusterização de 56 V foi 

aplicado ao orifício para evitar o agrupamento dos íons. O modo de monitoramento de reação 

múltipla (MRM) foi usado para detecção e quantificação de CYN por meio do 

monitoramento de três transições de íons precursor/ íon produto. A transição mais intensa, 

com m/z de 416,1 para 194,3 (43 eV CE), foi usada para quantificação, enquanto as 
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transições com m/z de 416,1 para 336,1 (29 eV CE) e de 416,1 para 176,2 (45 eV CE) foram 

usadas para fins de confirmação. 

 

A quantificação foi realizada por calibração externa usando uma curva analítica com 6 

pontos que abrangem as concentrações de CYN na faixa de 2,41 nM a 0,12 µM. Amostras 

com concentrações de CYN fora da faixa da curva de calibração foram diluídas em água 

ultrapura. 

 

O procedimento de validação do método analítico para detecção e quantificação de CYN por 

CLAE-EM/EM está descrita no item 4.5.1. 

 

4.4.4 Outros métodos 

 

Para a caracterização da água do Lago Paranoá, foram utilizados os seguintes parâmetros: 

pH, condutividade elétrica (CE), alcalinidade, cor, turbidez e carbono orgânico não purgável 

(CONP). Os métodos analíticos utilizados para análise desses parâmetros são apresentados 

na Tabela 4.2. 

 

Tabela 4.2 – Métodos analíticos para caracterização da água natural. 

Parâmetro Método Protocolo  Equipamento 

CE (µS/cm) Condutância 2510B* 
Condutivímetro 

(Sension 5, Hach) 

Alcalinidade     

(mg CaCO3/L) 
Titulométrico 2320B* - 

Cor Aparente Espectofotométrico 2120C* 
UV-Vis (DR 5000, 

Hach) 

Turbidez (NTU) Nefelométrico 2130B* 
Turbidímetro 

(2100AN, Hach) 

CONP (µM C) 
Combustão em alta 

temperatura 
5310B* 

Analisador TOC (multi 

N/C 3100, Analitik 

Jena) 

* Protocolos descritos no Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater (Baird et 

al., 2017). 

 

Ressalta-se que os métodos analíticos descritos na Tabela 4.3 seguiram os protocolos 

estabelecidos no Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater (Baird et 

al., 2017) e que, além destes métodos, foram ainda monitorados na água do Lago Paranoá a 

temperatura (Sension 5, Hach) e a absorbância UV254 (DR 5000, Hach). 
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4.5 DELINEAMENTO EXPERIMENTAL 

 

Com o objetivo geral de estudar a degradação de CYN pelo processo Fenton, a metodologia 

experimental deste trabalho foi subdivida em 8 Fases principais (Figura 4.2). 

 

 

Figura 4.2 – Fluxograma geral da metodologia experimental para avaliação da degradação 

de CYN pelo processo Fenton. 
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Como apresentado na Figura 4.2, com exceção da Fase 3, todas as matrizes estudadas 

continham metanol, uma vez que foram utilizadas soluções produzidas a partir da dissolução 

do padrão de CYN em solução de água ultrapura e metanol para enriquecer as águas de 

estudo com CYN. 

 

4.5.1 Fase 0: Validação do método CLAE-EM/EM para detecção e quantificação de 

CYN 

 

Para a validação do método de detecção e quantificação de CYN foi utilizado o guia 

Eurachem de validação de métodos analíticos (Magnusson, 2014). As características de 

desempenho do método avaliadas foram linearidade, limite de detecção (LOD), limite de 

quantificação (LOQ), faixa de trabalho, seletividade, viés e robustez. 

 

Para a validação do método de detecção e quantificação de CYN, o padrão de CYN, com 

1203,6 µmol, foi dissolvido em 1 mL de solução água ultrapura e metanol (1:1). A partir 

dessa dissolução primária, uma solução estoque de CYN com concentração de 2,41 µM foi 

utilizada para preparação das soluções padrões de CYN utilizadas na validação do método. 

Essa solução estoque e os respectivos padrões de CYN foram preparados em água ultrapura 

ou em água do Lago Paranoá, em função da matriz analisada. 

 

Para a análise da concentração de CYN por CLAE-EM/EM, as amostras foram previamente 

filtradas em filtro para seringa com tamanho de poro de 0,22 µm (Millex, Millipore) e o 

valor da concentração resultante representa a média de três medições para cada amostra. 

 

A linearidade do método foi verificada para cada matriz a partir da análise de 5 pontos com 

concentrações uniformemente distribuídas na faixa de 0,0024 a 0,1805 µM de CYN. Para 

garantir a linearidade, foram ainda adicionados 2 pontos considerando-se uma variação de ± 

20% dos valores limites esperados, ou seja, a linearidade foi verificada entre 0,0019 e 0,2167 

µM de CYN. 

 

Quanto à determinação dos valores de LOD e LO Q para as matrizes água ultrapura e água 

do Lago Paranoá, 10 réplicas com concentração de CYN de cerca de 0,0012 µM (valor 

esperado de LOQ, cerca de metade do limite de 0,0024 µM de CYN estabelecido pelo MS 

(BRASIL, 2021)) foram independentemente preparadas e analisadas. Calculou-se então o 
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desvio padrão amostral (𝑆0) entre as 10 réplicas e foi feita a correção do valor de 𝑆0 pelo 

número de medições feitas para cada amostra (𝑛 = 3), resultando no valor 𝑆0
′  (Equação 4.1). 

O LOD e LOQ foram calculados de acordo com as Equações 4.2 e 4.3, respectivamente. 

 

𝑆0
′ =

𝑆0

√𝑛
 Equação 4.1 

𝐿𝑂𝐷 = 3 ×  𝑆0
′  Equação 4.2 

𝐿𝑂𝑄 = 10 × 𝑆0
′  Equação 4.3 

 

A partir da obtenção do valor de LOQ para cada matriz, a respectiva faixa de trabalho do 

método foi estabelecida.  A faixa de trabalho do método está compreendida entre o valor de 

LOQ e a maior concentração analisada na faixa de linearidade, ou seja, entre o valor de LOQ 

e 0,1805 µM de CYN. 

 

Em função dos compostos esperados nas matrizes estudadas e para a avaliação da 

seletividade do método foram analisados os seguintes possíveis interferentes: H2O2 (20,9 

µM), Fe(II) (55,9 µM), Na2SO3 (23,3 µM), ácidos húmicos (5 mg/L) e matéria orgânica 

algogênica intracelular. Foi ainda utilizado H2SO4 0,1 N para corrigir o pH inicial para 5,0. 

O efeito da matéria orgânica algogênica foi avaliado a partir da adição de extrato de 

Raphidiopsis raciborskii nas amostras, resultando em concentração inicial de CYN de 

aproximadamente 0,0024 µM de CYN. 

 

Após a adição dos interferentes em cada matriz, as amostras foram enriquecidas com 0,012 

µM de padrão de CYN e submetidas a análise por CLAE-EM/EM. Na Tabela 4.3 são 

apresentadas as concentrações de CYN utilizadas para avaliação dos possíveis interferentes. 

 

Já o viés do método foi determinado para as concentrações de CYN de 0,0022 e 0,0481 µM, 

com 10 réplicas para cada concentração. Cada réplica foi preparada de forma independente 

e seguindo todo o processo de preparação das amostras. O viés foi expresso como 

recuperação (R) e calculado de acordo com a Equação 4.4. 
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Tabela 4.3 – Interferentes analisados para verificação da seletividade do método CLAE-

EM/EM de detecção e quantificação de CYN. 

Matriz Interferência 
CYN inicial 

(µM) 

CYN esperada após 

enriquecimento 

(µM) 

Água ultrapura Nenhuma - 0,0120 

 Reagentes Fentona - 0,0120 

 Extrato contendo CYNb 0,0024 0,0144 

 Ácidos húmicosc - 0,0120 

 

Extrato contendo CYN 

e 

Ácidos húmicos 

0,0024 0,0144 

Água natural Nenhuma - 0,0120 

 Extrato 0,0024 0,0144 
a Foram utilizadas as concentrações de 20,9 µM de H2O2, 55,9 µM de Fe(II) e 23,3 µM de Na2SO3 

(reagentes presentes nas amostras da água de estudo oxidada pelo processo Fenton). b A adição de 

extrato resultou em 0,0024 µM de CYN. c A concentração de ácido húmico utilizada foi de 5 mg/L. 

 

𝑅(%) =
𝐶𝑌𝑁𝑚𝑒𝑑𝑖𝑑𝑎

𝐶𝑌𝑁𝑒𝑛𝑟𝑖𝑞𝑢𝑒𝑐𝑖𝑎
× 100 Equação 4.4 

 

Por fim, para a análise de robustez do método em cada matriz foram analisados os seguintes 

fatores: pH, analista, temperatura da amostra e modificador da fase móvel. As amostras 

foram enriquecidas com 0,012 µM de padrão de CYN e submetidas a análise por CLAE-

EM/EM. Ressalta-se que a concentração do modificador da fase móvel, ácido acético, no 

método é de 0,15% (υ/υ). A Tabela 4.4 apresenta a matriz de planejamento experimental 

para verificação da robustez do método. 

 

Após a validação do método analítico para detecção e quantificação de CYN, os 

experimentos de oxidação de CYN pelo processo Fenton foram iniciados. 

 

4.5.2 Fase 1: Efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na oxidação de CYN 

 

A Fase 1 teve o objetivo de avaliar o efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de 

CYN em matrizes água ultrapura e água do Lago Paranoá, as duas matrizes contendo 

metanol proveniente da utilização de soluções oriundas da dissolução do padrão de CYN em 

solução de água ultrapura e metanol para enriquecer as águas de estudo. 
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Tabela 4.4 – Matriz de planejamento experimental para verificação da robustez do método 

CLAE-EM/EM para detecção e quantificação de CYN. As amostras foram enriquecidas 

com 0,012 µM de CYN. 

Ensaio Matriz 
Ácido acético 

(%) (υ/υ) 
Analista 

Temperatura 

(°C) 
pH 

1 Água ultrapura 0,1 Analista 1 20 4 

2 Água ultrapura 0,1 Analista 1 20 8 

3 Água ultrapura 0,1 Analista 1 4 4 

4 Água ultrapura 0,1 Analista 1 4 8 

5 Água ultrapura 0,1 Analista 2 20 4 

6 Água ultrapura 0,1 Analista 2 20 8 

7 Água ultrapura 0,1 Analista 2 4 4 

8 Água ultrapura 0,1 Analista 2 4 8 

9 Água ultrapura 0,2 Analista 1 20 4 

10 Água ultrapura 0,2 Analista 1 20 8 

11 Água ultrapura 0,2 Analista 1 4 4 

12 Água ultrapura 0,2 Analista 1 4 8 

13 Água ultrapura 0,2 Analista 2 20 4 

14 Água ultrapura 0,2 Analista 2 20 8 

15 Água ultrapura 0,2 Analista 2 4 4 

16 Água ultrapura 0,2 Analista 2 4 8 

17 Água natural 0,1 Analista 1 20 4 

18 Água natural 0,1 Analista 1 20 8 

19 Água natural 0,1 Analista 1 4 4 

20 Água natural 0,1 Analista 1 4 8 

21 Água natural 0,1 Analista 2 20 4 

22 Água natural 0,1 Analista 2 20 8 

23 Água natural 0,1 Analista 2 4 4 

24 Água natural 0,1 Analista 2 4 8 

25 Água natural 0,2 Analista 1 20 4 

26 Água natural 0,2 Analista 1 20 8 

27 Água natural 0,2 Analista 1 4 4 

28 Água natural 0,2 Analista 1 4 8 

29 Água natural 0,2 Analista 2 20 4 

30 Água natural 0,2 Analista 2 20 8 

31 Água natural 0,2 Analista 2 4 4 

32 Água natural 0,2 Analista 2 4 8 
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Como há poucas informações sobre a oxidação de CYN pelo processo Fenton, ensaios 

preliminares foram necessários para a determinação das doses de H2O2 e Fe(II) para 

diferentes concentrações iniciais de CYN. 

 

4.5.2.1 Etapa 0 – Ensaios Preliminares 

 

Os ensaios preliminares foram conduzidos em béqueres de vidro borosilicato de 250 mL 

com 100 mL da água de estudo, água ultrapura contendo CYN e metanol. O pH inicial da 

água de estudo foi ajustado para cerca de 5,0 com H2SO4 50 mM e medido com pHmetro 

(Orion 3 Star, Thermo Fisher Scientific). Ressalta-se que o valor de pH 5,0 foi adotado por 

ser um valor mais próximo dos valores circuneutrais de pH das águas naturais. 

 

Para evidenciar as diferenças entre as relações H2O2/Fe(II) testadas e para que os residuais 

de CYN fossem superiores ao LOQ do método analítico utilizado, as concentrações de 0,05 

ou 0,1 µM de CYN foram adotadas. Ressalta-se ainda que as concentrações de 0,05 e 0,1 

µM de CYN são superiores aos valores comumente encontrados em águas superficiais 

(geralmente variando entre <0,0024 a 0,0241 µM, mas ocasionalmente até 1,93 µM 

(Humpage and Fastner, 2021)), mas ainda na mesma ordem de grandeza. 

 

A dose de H2O2 foi inicialmente calculada a partir da estequiometria da reação de 

mineralização completa de CYN pelo H2O2 (Munoz et al., 2019), Equação 4.5. 

 

𝐶15𝐻21𝑁5𝑂7𝑆 + 49𝐻2𝑂2 =  15𝐶𝑂2 +  56𝐻2𝑂 + 5𝐻𝑁𝑂3  +  𝐻2𝑆𝑂4 Equação 4.5 

 

Com o objetivo de avaliar a degradação de CYN pelo processo Fenton, cinco grupos de 

ensaios foram realizados variando-se o tempo de reação e as concentrações de CYN, H2O2 

e Fe(II). O primeiro grupo de ensaios foi conduzido com tempo de reação de 30 min, 

concentração inicial de 0,1 µM de CYN e dose de H2O2 de 2,1 µM, que representa cerca de 

40% do valor estequiométrico para degradação total de CYN (Equação 4.5), visando 

novamente garantir que os residuais de CYN fossem superiores ao LOD do método analítico 

de quantificação utilizado. Com a concentração de CYN e a dose de H2O2 definidas, variou-

se a dose de Fe(II) de modo a se obter valores de relação molar H2O2/Fe(II) entre 0,4 e 2,8. 
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As condições experimentais para os demais quatro grupos de ensaios restantes realizados, 

além do primeiro grupo, são apresentadas na Tabela 4.5. 

 

Tabela 4.5 – Condições experimentais dos ensaios preliminares. Em todos os experimentos 

o pH inicial foi de cerca de 5,0. 

Grupo 
CYN 

(µM) 

Tempo de 

reação 

(min) 

Relação molar 

H2O2/Fe(II)* 
H2O2 (µM) Fe (II) (µM) 

1 0,1  30 

0,4; 1,0; 1,6; 

2,2; 2,8 

2,1 0,8; 1,0; 1,3; 2,1; 5,3 

2 0,1 30 10 3,6; 4,5; 6,3; 10; 25  

3 0,05 30 e 60 10 3,6; 4,5; 6,3; 10; 25  

4 0,05 30 10; 25; 40; 55; 70 25 

5 0,05 5 e 30 20; 50; 80; 110; 140 50 

* Relações adotadas em todos os grupos de ensaios. 

 

Ressalta-se que os tempos de reação, as concentrações de CYN e as doses de H2O2 e Fe(II) 

apresentadas na Tabela 4.5 foram variadas a fim de se obter valores de degradação de CYN 

superiores a 50%. Após a definição da concentração adequada de CYN e das doses de H2O2 

e Fe(II), deu-se início a Etapa 1 da Fase 1. 

 

4.5.2.2 Etapa 1 – Screening do efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de CYN 

em água ultrapura contendo metanol 

 

A partir dos resultados obtidos nos ensaios preliminares (tempo de reação, concentração de 

CYN e doses de H2O2 e Fe(II)), dois grupos de ensaios foram realizados em triplicada para 

a avaliação do efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de CYN em água ultrapura 

contendo metanol. Nesses dois grupos de ensaios, foi feito o screening em uma ampla faixa 

de relações molares H2O2/Fe(II) para avaliar o efeito deste parâmetro na degradação de 

CYN. 

 

No primeiro grupo, fixou-se a dose de H2O2 no valor que proporcionou maior degradação 

de CYN nos ensaios preliminares e as doses de Fe(II) variaram de modo a se obter as relações 

molares H2O2/Fe(II) entre 0,4 e 4,0. Já no segundo grupo de ensaios, fixou-se a dose de 

Fe(II) no valor no valor que proporcionou maior degradação de CYN nos ensaios 

preliminares e as doses de H2O2 variaram de modo a se obter igualmente as relações molares 

H2O2/Fe(II) entre 0,4 e 4,0. Nos dois grupos de ensaios, conduzidos com 100 mL de matriz 
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água ultrapura contendo metanol em béqueres de vidro borosilicato de 250 mL, o pH inicial 

da água de estudo foi ajustado para cerca de 5,0 com H2SO4 50 mM. 

 

A partir do screening do efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de CYN, a região 

de maior degradação (> 50%) desta cianotoxina foi identificada. Com a identificação da 

região de maior degradação de CYN, novos ensaios foram realizados na Etapa 2 para avaliar 

o efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de CYN nessa faixa, com a avaliação 

de novos valores de relações molares H2O2/Fe(II). 

 

4.5.2.3 Etapa 2 – Avaliação do efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de CYN 

em matriz água ultrapura contendo metanol na região de maior degradação de CYN 

 

Na Etapa 2, ensaios foram realizados para avaliar a degradação de CYN para novos valores 

de relação molar H2O2/Fe(II) na faixa de maior degradação obtida na Etapa 1. Esses ensaios 

foram conduzidos com 100 mL da água de estudo de matriz água ultrapura contendo metanol 

em béqueres de vidro borosilicato de 250 mL, pH inicial 5,0 e foram realizados com dose de 

H2O2 fixa no valor que proporcionou maior degradação de CYN nos ensaios preliminares, 

enquanto a dose de Fe(II) variou de modo a se obter valores de relação molar H2O2/Fe(II) 

dentro da região de maior degradação de CYN. 

 

4.5.2.4 Etapa 3 – Screening do efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de CYN 

em matriz água do Lago Paranoá contendo metanol 

 

Na Etapa 3, ensaios iniciais foram realizados em matriz água do Lago Paranoá contendo 

metanol com as mesmas doses de H2O2 e Fe(II) utilizadas para matriz água ultrapura 

contendo metanol na Etapa 2. Esses ensaios foram conduzidos para o reajuste das 

concentrações de H2O2 e Fe(II) para a matriz água do Lago Paranoá contendo metanol. 

 

Após as doses de H2O2 e Fe(II) terem sido reajustadas, ensaios foram conduzidos em 

triplicada e em béqueres de vidro borosilicato de 250 mL com 150 mL da água de estudo, 

água do Lago Paranoá contendo CYN e metanol, e com pH inicial ajustado para cerca de 5,0 

com H2SO4 50 mM. Nesses ensaios, foi avaliado o efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na 

degradação de CYN em água do Lago Paranoá contendo metanol, fixando-se a dose de H2O2 
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para o valor reajustado nos ensaios iniciais da Etapa 3 e variando-se a dose de Fe(II) de modo 

a se obter relações molares H2O2/Fe(II) entre 0,2 e 3,4. 

 

Após a identificação dos valores de relação molar H2O2/Fe(II) que proporcionaram maiores 

degradações de CYN em matrizes água ultrapura e água do Lago Paranoá, as duas matrizes 

contendo metanol, deu-se início a Fase 2. 

 

4.5.3 Fase 2: Efeito das doses de H2O2 e Fe(II) 

 

Os ensaios da Fase 2 foram realizados com pH inicial de cerca de 5,0 e com 100 mL da água 

de estudo de matriz água ultrapura contendo metanol e 150 mL da água de estudo de matriz 

água do Lago Paranoá contendo metanol em béqueres de vidro borosilicato de 250 mL. 

 

De posse dos valores das doses de H2O2 e Fe(II) e, consequentemente, da relação molar 

H2O2/Fe(II) para as matrizes água ultrapura contendo metanol e água do Lago Paranoá 

contendo metanol que proporcionaram os maiores valores de degradação de CYN 

observados na Fase 1, as doses de H2O2 e Fe(II) foram variadas, mantendo-se fixo o valor 

da relação molar H2O2/Fe(II). As doses de H2O2 e Fe(II) foram variadas entre 0,3 e 2,0 vezes 

as respectivas doses obtidas para a relação molar H2O2/Fe(II) ótima em cada matriz obtidas 

na Fase 1. 

 

4.5.4 Fase 3: Influência do metanol da degradação de CYN em água ultrapura 

 

Na Fase 3, ensaios foram realizados para avaliar a influência do metanol presente na solução 

estoque de CYN utilizada para enriquecer as águas de estudo analisadas nas demais fases 

experimentais deste trabalho na eficiência de oxidação do processo Fenton. Para esses 

ensaios, o padrão com 1203,6 µmol de CYN foi dissolvido em 1 mL de água ultrapura, sem 

metanol. 

 

Os ensaios da Fase 3 foram conduzidos com pH inicial de 5,0 e com 100 mL da água de 

estudo de matriz água ultrapura sem metanol em béqueres de vidro borosilicato de 250 mL. 

 

De forma similar, foram realizados ensaios preliminares para a avaliação do efeito da relação 

molar H2O2/Fe(II) na degradação de CYN em água ultrapura, sem metanol, com dose fixa 
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de 2,4 µM de H2O2, cerca de 98% do valor estequiométrico para a total mineralização de 

CYN, enquanto a dose de Fe(II) variou de modo a se obter valores de relação molar 

H2O2/Fe(II) entre 0,2 e 3,4. Em seguida, novos ensaios foram realizados, em duplicata, com 

valores de doses de H2O2 e Fe(II) adequados para a avaliação do efeito da relação molar 

H2O2/Fe(II) na degradação de CYN, sem a interferência do metanol. 

 

Após a obtenção do valor ótimo para a relação molar H2O2/Fe(II) em matriz água ultrapura, 

sem metanol, as doses de H2O2 e Fe(II) foram variadas entre 0,4 e 2,0 vezes as doses de 

H2O2 e Fe(II) utilizadas na relação molar H2O2/Fe(II) ótima obtida. 

 

4.5.5 Fase 4: Efeito da concentração inicial de CYN na eficiência de oxidação 

 

Os ensaios da Fase 4 foram conduzidos com pH inicial em torno de 5,0 e com 100 mL da 

água de estudo de matriz água ultrapura contendo metanol e 150 mL da água de estudo de 

matriz água do Lago Paranoá contendo metanol, ambas com concentrações iniciais de 0,05; 

0,1 e 0,2 µM de CYN em béqueres de vidro borosilicato de 250 mL. 

 

Esses experimentos foram realizados com as concentrações de H2O2 e Fe(II) e a relação 

molar H2O2/Fe(II) ótimas para as matrizes água ultrapura contendo metanol e água do Lago 

Paranoá contendo metanol obtidas na Fase 1. 

 

4.5.6 Fase 5: Efeito do pH inicial na degradação de CYN 

 

Para a avaliação do efeito do pH inicial na degradação de CYN, ensaios foram conduzidos 

em matriz água ultrapura contendo metanol e em matriz água do Lago Paranoá contendo 

metanol com, respectivamente, 100 e 150 mL de água de estudo em béqueres de vidro 

borosilicato de 250 mL. Foram avaliados os valores de pH inicial de 3, 4, 5, 7 e 9. 

 

Esses ensaios foram realizados com as doses de H2O2 e Fe(II) e a relação molar H2O2/Fe(II) 

ótimas para as matrizes água ultrapura contendo metanol e água do Lago Paranoá contendo 

metanol obtida na Fase 1. 
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4.5.7 Fase 6: Ensaios cinéticos de degradação de CYN 

 

Na Fase 6, a cinética de degradação de CYN pelo processo Fenton foi investigada em ensaios 

conduzidos com as doses de H2O2 e Fe(II) e as relações molares H2O2/Fe(II) ótimas obtidas 

na Fase 1 para as respectivas matrizes água ultrapura contendo metanol e água do Lago 

Paranoá contendo metanol. 

 

Os ensaios foram realizados com valor inicial de pH de cerca de 5,0 e com 250 mL da água 

de estudo de matriz água ultrapura contendo metanol em béqueres de vidro borosilicato de 

500 mL e com 800 mL da água de estudo de matriz água do Lago Paranoá contendo metanol 

em béqueres de vidro borosilicato de 1000 mL. 

 

As amostras foram coletadas nos tempos de 0, 1, 2, 3, 4, 5, 7,5, 10, 15, 20 e 30 minutos. 

Após a obtenção dos dados, foram testados modelos cinéticos de ordem n = 0, 1, 2 e 3 usando 

o método de integração. 

 

4.5.8 Fase 7: Efeito dos ácidos húmicos e da matéria orgânica algogênica na 

degradação de CYN em água ultrapura 

 

Para a determinação do efeito da presença de matéria orgânica algogênica e dos ácidos 

húmicos na degradação de CYN pelo processo Fenton, 3 grupos de ensaios foram realizados, 

com valor de pH inicial em torno de 5,0.  

 

O primeiro grupo de ensaios foi realizado para fins de controle (branco), e avaliou 

novamente a degradação de CYN em matriz água ultrapura contendo metanol. Para a 

avaliação do efeito dos ácidos húmicos na degradação de CYN no segundo grupo, ensaios 

foram conduzidos enriquecendo-se a matriz água ultrapura contendo metanol com 5 mg/L 

de ácidos húmicos. Por fim, no terceiro grupo de ensaios, o efeito da matéria orgânica 

algogênica foi avaliado enriquecendo-se a matriz água ultrapura (sem metanol) com material 

lisado de cultivo de células de Raphidiopsis raciborskii de modo que a concentração de CYN 

resultasse similar às concentrações utilizadas nos dois primeiros grupos de ensaios. 
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Ressalta-se que na água de estudo do terceiro grupo de ensaios não havia metanol, já que foi 

utilizado extrato e não padrão dissolvido em solução de água ultrapura e metanol para 

enriquecer esta matriz com CYN. 

 

Como na Fase 7 foi avaliada apenas a matriz água ultrapura, os ensaios desta fase foram 

conduzidos com a relação molar H2O2/Fe(II) ótima para a matriz água ultrapura contendo 

metanol obtida na Fase 1. Para a avaliação do efeito das doses de H2O2 e Fe(II), as 

concentrações de H2O2 e Fe(II) foram variadas entre 1,0 e 4,0 vezes as concentrações de 

H2O2 e Fe(II) utilizadas para a relação molar H2O2/Fe(II) ótima para a matriz água ultrapura 

contendo metanol obtida na Fase 1. 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÕES 

 

5.1 ETAPA 0: VALIDAÇÃO DO MÉTODO CLAE-EM/EM PARA DETECÇÃO E 

QUANTIFICAÇÃO DE CYN 

 

A validação intralaboratorial do método de detecção e quantificação de CYN por CLAE-

EM/EM foi realizada de acordo com o guia Eurachem para validação de métodos analíticos 

(Magnusson, 2014). As características de desempenho do método avaliadas foram 

linearidade, limite de detecção (LOD), limite de quantificação (LOQ), faixa de trabalho, 

seletividade, viés e robustez. 

 

Na Figura 5.1 é apresentada a relação de linearidade (com R² superior a 0,95) entre a 

concentração de CYN, na faixa entre 0,002 e 0,217 µM, e a correspondente área de pico 

(counts). 
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Figura 5.1 – Linearidade do método de detecção e quantificação de CYN (entre 0,002 e 

0,217 µM) para (a) matriz água ultrapura e (b) matriz água do Lago Paranoá. 

 

Comparando-se as matrizes água ultrapura e água do Lago Paranoá (Figura 5.1), nota-se que 

as áreas de pico para as mesmas concentrações de CYN foram maiores para a matriz água 

do Lago Paranoá. Além da própria diferença entre as matrizes, tal fato pode ser resultado 

também de variações na fase móvel ou no próprio sistema CLAE-EM/EM, uma vez que não 

foi utilizado padrão interno no método. 
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Em seguida, para a avaliação dos demais parâmetros em cada matriz analisada, curvas de 

calibração com concentrações de CYN entre 0,002 e 0,070 µM foram utilizadas (Figura 5.2). 
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Figura 5.2 – Curvas de calibração para (a) matriz água ultrapura e (b) matriz água do Lago 

Paranoá. 

 

Para a determinação dos valores de LOD e LOQ do método, 10 réplicas com concentração 

de CYN de cerca de 0,0012 µM para cada matriz foram independentemente preparadas e 

analisadas. Na Figura 5.3 são apresentadas as concentrações de CYN obtidas para cada 

réplica em ambas as matrizes água ultrapura e água do Lago Paranoá. 
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Figura 5.3 – Determinação dos valores de LOD e LOQ em (a) matriz água ultrapura e (b) 

matriz água do Lago Paranoá. 

 

A partir dos dados apresentados na Figura 5.3 foram calculados os valores de LOD e LOQ 

de 0,25 e 0,82 nM para a matriz água ultrapura e de 0,28 e 0,94 nM para a matriz água do 

Lago Paranoá, respectivamente (Tabela 5.1). 
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Tabela 5.1 – Valores de LOD e LOQ para o método de detecção e quantificação de CYN 

por CLAE-EM/EM em matrizes água ultrapura e água do Lago Paranoá. 

Matriz 
Significância  

(p < 0,05) 

Valor p 
𝑆0 𝑆0

′ =
𝑆0

√𝑛
 

LOD  

(nM) 

LOQ  

(nM) 

Água ultrapura ns 0,5668 1,4E-04 8,2E-05 0,25 0,82 

Água natural (Lago Paranoá) * 0,0496 1,6E-04 9,4E-05 0,28 0,94 

𝑆0 é o valor do desvio padrão entre as médias das 10 réplicas analisadas; 𝑆0
′  é a correção de 𝑆0 pelo 

número n de medições feita para cada amostra (n=3); ns – sem diferença significativa; * Diferença 

significativa na margem de não significância. 

 

Com relação à variação das réplicas de cada matriz, uma análise de variância com α de 0,05 

apontou não haver diferenças significativas entre as réplicas da matriz água ultrapura, porém 

houve uma diferença significativa entre as réplicas da matriz água do Lago Paranoá (Tabela 

5.1). A maior variação de concentrações na matriz água do Lago Paranoá justifica os maiores 

valores de LOD e LOQ obtidos para esta matriz. 

 

Após a obtenção dos valores de LOQ para cada matriz analisada, foram definidas as 

respectivas faixas de trabalho do método. Como mostrado na Figura 5.4, a faixa de trabalho 

do método de detecção e quantificação de CYN por CLAE-EM/EM é de 0,82 nM a 0,22 µM 

de CYN para matriz água ultrapura e de 0,94 nM a 0,22 µM de CYN para matriz água do 

Lago Paranoá. 
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Figura 5.4 – Faixas de trabalho do método CLAE-EM/EM para detecção e quantificação 

de CYN em (a) matriz água ultrapura e (b) matriz água do Lago Paranoá. 

 

Quanto à seletividade, que representa a habilidade do método analítico de responder somente 

ao composto alvo na presença de outras substâncias que possam estar contidas na matriz de 
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interesse, foram avaliadas as possíveis interferências dos compostos Fe(II), H2O2, Na2SO3, 

ácidos húmicos e matéria orgânica algogênica. Na Figura 5.5 são apresentados os valores de 

concentração medida de CYN, com concentração dosada de cerca de 0,012 µM, em 

diferentes matrizes e contendo diferentes combinações entre Fe(II), H2O2, Na2SO3, ácidos 

húmicos e matéria orgânica algogênica intracelular. As combinações e concentrações dos 

compostos interferentes estão apresentadas na Tabela 4.1. 
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Figura 5.5 – Avaliação da seletividade do método de detecção e quantificação de CYN por 

CLAE-EM/EM. Concentrações de 0,012 µM de CYN, 5 mg/L de ácidos húmicos (AH), 

reagentes Fenton (20,9 µM de H2O2, 55,9 µM de Fe(II) e 23,3 µM de Na2SO3) e matéria 

orgânica algogênica (MOA) proveniente de extrato contendo CYN em concentração de 

0,0024 µM, e pH inicial corrigido para 5,0 com H2SO4 50 mM. 

 

Pode-se observar na Figura 5.5 que a concentração de CYN medida não foi alterada de forma 

considerável pela presença de Fe(II), H2O2, Na2SO3, ácidos húmicos e matéria orgânica 

algogênica, apesar de a adição de extrato ter resultado em uma concentração de fundo de 

0,0024 µM de CYN. A análise de variância com α de 0,05 foi feita e apontou não haver 

diferenças significativas entre os grupos analisados (P valor de 0,1745 e F valor de 1,784), 

caracterizando a seletividade do método. 

 

O viés do método, que consiste na diferença entre um valor medido e um valor de referência, 

foi determinado a partir da análise de réplicas enriquecidas com concentrações de CYN de 

0,0022 e 0,0481 µM, como apresentado na Figura 5.6. 
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Figura 5.6 – Determinação do viés do método CLAE-EM/EM para detecção e 

quantificação de CYN expresso como recuperação para as concentrações de CYN de 

0,0022 e 0,0481 µM em (a) matriz água ultrapura e (b) matriz água do Lago Paranoá. 

 

A partir dos dados apresentados na Figura 5.6, quando a concentração de CYN foi de 0,0022 

e 0,0481 µM foram calculados os valores de recuperação de 99 e 97% para matriz água 

ultrapura e de 93 e 78% para matriz água do Lago Paranoá, respectivamente (Tabela 5.2). 

 

Tabela 5.2 – Viés do método para detecção e quantificação de CYN por CLAE-EM/EM 

expresso como recuperação para as concentrações de CYN de 0,0022 e 0,0481 µM em 

matrizes água ultrapura e água do Lago Paranoá. 

Matriz 
Significância  

(p < 0,05) 
Valor p 

CYN 

enriquecida 

(µM) 

CYN medida 

(µM) 

Recuperação 

(%) 

Água ultrapura ns 0,0967 0,0024 0,0024  99 

Água ultrapura ns 0,8029 0,0481 0,0468 97 

Água do Lago Paranoá ns 0,0775 0,0024 0,0022 93 

Água do Lago Paranoá ns 0,1417 0,0481 0,0374 78 

    ns – sem diferença significativa. 

 

Como apresentado na Tabela 5.2, sobre variação das réplicas de cada matriz, uma análise de 

variância com α de 0,05 apontou não haver diferenças significativas entre as réplicas de cada 

matriz para ambas as concentrações de CYN de 0,0024 e 0,0481 µM. 

 

Outra característica de performance importante é a robustez, que representa a capacidade do 

método de não ser afetado por variação nas condições de operação. Para a análise de robustez 

do método foram analisados os seguintes fatores: pH, analista, temperatura da amostra e 

modificador da fase móvel. 
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O teste Shapiro-Wilk foi aplicado para verificar a normalidade entre as três medições de 

cada amostra e o resultado deste teste é apresentado na Tabela 5.3. 

 

Tabela 5.3 – Teste de normalidade Shapiro-Wilk com α de 5% para cada amostra analisada 

nos ensaios de robustez. 

Ensaio Matriz 
Ácido acético 

(%) (υ/υ) 
Analista 

Temperatura 

(°C) 
pH 

Significância 

(p < 0,05) 
Valor p 

1 Água ultrapura 0,1 Analista 1 20 4 ns 0,07 

2 Água ultrapura 0,1 Analista 1 20 8 ns 0,59 

3 Água ultrapura 0,1 Analista 1 4 4 ns 0,98 

4 Água ultrapura 0,1 Analista 1 4 8 ns 0,94 

5 Água ultrapura 0,1 Analista 2 20 4 ns 0,77 

6 Água ultrapura 0,1 Analista 2 20 8 ns 0,62 

7 Água ultrapura 0,1 Analista 2 4 4 ns 0,18 

8 Água ultrapura 0,1 Analista 2 4 8 ns 0,06 

9 Água ultrapura 0,2 Analista 1 20 4 ns 0,10 

10 Água ultrapura 0,2 Analista 1 20 8 ns 0,07 

11 Água ultrapura 0,2 Analista 1 4 4 ns 0,62 

12 Água ultrapura 0,2 Analista 1 4 8 ns 1,00 

13 Água ultrapura 0,2 Analista 2 20 4 ns 0,74 

14 Água ultrapura 0,2 Analista 2 20 8 ns 0,95 

15 Água ultrapura 0,2 Analista 2 4 4 ns 0,73 

16 Água ultrapura 0,2 Analista 2 4 8 ns 0,62 

17 Água natural 0,1 Analista 1 20 4 ns 0,90 

18 Água natural 0,1 Analista 1 20 8 ns 0,15 

19 Água natural 0,1 Analista 1 4 4 ns 0,96 

20 Água natural 0,1 Analista 1 4 8 ns 0,68 

21 Água natural 0,1 Analista 2 20 4 ns 0,70 

22 Água natural 0,1 Analista 2 20 8 ns 0,70 

23 Água natural 0,1 Analista 2 4 4 ns 0,92 

24 Água natural 0,1 Analista 2 4 8 ns 0,73 

25 Água natural 0,2 Analista 1 20 4 ns 0,57 

26 Água natural 0,2 Analista 1 20 8 ns 0,67 

27 Água natural 0,2 Analista 1 4 4 ns 0,95 

28 Água natural 0,2 Analista 1 4 8 ns 0,67 

29 Água natural 0,2 Analista 2 20 4 ns 0,84 

30 Água natural 0,2 Analista 2 20 8 ns 0,82 

31 Água natural 0,2 Analista 2 4 4 ns 0,65 

32 Água natural 0,2 Analista 2 4 8 ns 0,07 

ns – sem diferença significativa. 
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Após a verificação da normalidade dos dados (Tabela 5.3), a análise de variância com 4 

fatores foi conduzida para identificar o efeito de cada fator, bem como o efeito das interações 

entre os fatores analisados (Tabela 5.4). 

 

Tabela 5.4 – Resultados da análise de variância com quatro fatores e α de 5% para 

avaliação da robustez do método CLAE-EM/EM para detecção e quantificação de CYN. 

Matriz Efeito Valor p 
Significância 

(p < 0,05) 

Variação 

(%) 

Água ultrapura pH 0,39 ns 3,18 

Água ultrapura Temperatura 0,73 ns 0,53 

Água ultrapura Analista 0,27 ns 5,35 

Água ultrapura Modificador 0,01 * 31,09 

Água ultrapura pH:Temperatura 0,42 ns 2,79 

Água ultrapura pH:Analista 0,49 ns 2,06 

Água ultrapura Temperatura:Analista 0,11 ns 11,40 

Água ultrapura pH:Modificador 0,48 ns 2,14 

Água ultrapura Temperatura:Modificador 0,13 ns 10,49 

Água ultrapura Analista:Modificador 0,66 ns 0,82 

Água ultrapura pH:Temperatura:Analista 0,34 ns 3,94 

Água ultrapura pH:Temperatura:Modificador 0,09 ns 12,58 

Água ultrapura pH:Analista:Modificador 0,38 ns 3,32 

Água ultrapura Temperatura:Analista:Modificador 0,24 ns 6,12 

Água ultrapura pH:Temperatura:Analista:Modificador 0,33 ns 4,17 

Água natural pH 0,46 ns 2,58 

Água natural Temperatura 0,18 ns 8,76 

Água natural Analista 0,03 * 24,04 

Água natural Modificador 0,23 ns 6,99 

Água natural pH:Temperatura 0,16 ns 9,46 

Água natural pH:Analista 0,34 ns 4,44 

Água natural Temperatura:Analista 0,95 ns 0,02 

Água natural pH:Modificador 0,44 ns 2,89 

Água natural Temperatura:Modificador 0,06 ns 17,83 

Água natural Analista:Modificador 0,85 ns 0,18 

Água natural pH:Temperatura:Analista 0,59 ns 1,37 

Água natural pH:Temperatura:Modificador 0,64 ns 1,02 

Água natural pH:Analista:Modificador 0,11 ns 12,74 

Água natural Temperatura:Analista:Modificador 0,21 ns 7,65 

Água natural pH:Temperatura:Analista:Modificador 0,94 ns 0,02 

   * Diferença significativa na margem de não significância; ns – sem diferença significativa. 
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Na Tabela 5.4 é mostrado que para a matriz água ultrapura, as diferentes concentrações do 

modificador da fase móvel foram responsáveis por cerca de 31% das variações de 

concentração de CYN observadas (valor p de 0,01). Já para matriz água do Lago Paranoá, o 

analista foi responsável por cerca de 24% das variações de concentração de CYN observadas 

(valor p de 0,03). Os demais fatores e interações entre fatores não apresentaram diferença 

significativa na margem de não significância definida. Ressalta-se que o valor p foi 

relativamente próximo do valor limite para os fatores com diferença significativa na margem 

de não significância e que para a análise de variância com 4 fatores só são considerados o 

valores médio de amostra. Além disso, desconsiderando-se os grupos, uma análise de 

variância de um fator e considerando as três medição de cada uma das 32 amostra (Tabela 

3.2) apontou não haver diferenças significativas entre as amostras (valor p de 0,0705 e valor 

F de 1,548). Dessa forma, o método de detecção e quantificação de CYN por CLAE-EM/EM 

pode ser considerado robusto. 

 

5.2 FASE 1: EFEITO DA RELAÇÃO MOLAR H2O2/FE(II) NA DEGRADAÇÃO 

DE CYN 

 

Embora o processo Fenton tenha sido amplamente utilizado para a degradação de diversos 

micropoluentes orgânicos em diferentes matrizes, até a data de realização dos experimentos 

deste trabalho, estudos abordando a oxidação de CYN por meio do processo Fenton não 

foram encontrados na literatura. Dessa forma, uma etapa inicial de testes preliminares para 

determinação do tempo de reação e das concentrações de CYN, H2O2 e Fe(II) se fez 

necessária. 

 

5.2.1 Etapa 0 – Ensaios preliminares 

 

Inicialmente os experimentos preliminares foram conduzidos com concentração inicial de 

0,1 µM de CYN (aproximadamente 41,5 µg/L), valor superior aos valores comumente 

encontrados em águas superficiais (0,0024 a 0,0241 µM ou 1 a 10 µg/L), dose de H2O2 fixa 

em 2,1 µM (cerca de 40% do valor estequiométrico para degradação total de CYN, para que 

os residuais ainda fossem detectados) e doses de Fe(II) variando de modo a se obter relações 

molares H2O2/Fe(II) entre 0,4 e 2,8. Na Figura 5.7 são apresentadas as concentrações 

relativas (C/C0) de CYN, H2O2 e Fe(II) após 30 minutos de reação para as diferentes relações 

molares H2O2/Fe(II) testadas. 
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Figura 5.7 – Concentrações relativas (C/C0) de (a) CYN, H2O2 e Fe(II), e (b) 

desenvolvimento do pH de oxidação para diferentes relações molares H2O2/Fe(II). Matriz 

água ultrapura contendo cerca de 1.026,6 µM de metanol, tempo de reação de 30 min, pH 

inicial ≈ 5, concentração inicial de 0,1 µM de CYN e doses iniciais de, 2,1 µM de H2O2 e 

0,75 a 5,25 µM de Fe(II). 

 

Observa-se na Figura 5.7(a) que, para a dose fixa de H2O2 de 2,1 µM, as maiores degradações 

de CYN foram de 12 e 9% para as relações molares H2O2/Fe(II) 1,6 e 1, respectivamente. 

Apesar das diferentes doses de Fe(II) utilizadas, o pH de oxidação se manteve estável durante 

o tempo de reação, Figura 5.7(b). Devido às baixas eficiências de degradação de CYN 

obtidas se utilizando 2,1 µM de H2O2, a dose de H2O2 foi aumentada para 10 µM e o 

resultados destes ensaios são apresentados na Figura 5.8. 
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Figura 5.8 – Concentrações relativas (C/C0) de (a) CYN, H2O2 e Fe(II), e (b) 

desenvolvimento do pH de oxidação para diferentes relações molares H2O2/Fe(II). Matriz 

água ultrapura contendo cerca de 1.026,6 µM de metanol, tempo de reação de 30 min, pH 

inicial ≈ 5, concentração inicial de 0,1 µM de CYN e doses de 10 µM de H2O2 e 3,6 a 25 

µM de Fe(II). 

 



61 

Como pode ser observado na Figura 5.8(a), apesar do aumento de quase 5 vezes da dose de 

H2O2, a degradação máxima de CYN obtida foi de 18% para a relação molar H2O2/Fe(II) de 

2,8. Nota-se ainda que o aumento das doses de Fe(II) e, por conseguinte, a redução da relação 

molar H2O2/Fe(II), promoveu a redução do pH final de oxidação, Figura 5.8(b). Ressalta-se 

ainda que a dose de 10 µM de H2O2 é cerca de 2 vezes a concentração necessária para 

completa mineralização de CYN pelo H2O2 (Equação 4.5). Nessas condições, a competição 

entre CYN e os próprios reagentes H2O2 e Fe(II) pelo radical OH•  produzido no processo 

Fenton parece ter um papel importante na degradação de CYN, uma vez que há excesso de 

reagentes Fenton em relação a CYN. 

 

Dando continuidade aos ensaios preliminares, foi adotada a concentração inicial de CYN de 

0,05 µM, mantendo a dose de H2O2 de 10 µM e avaliando, além do tempo de 30 min, o 

tempo de 60 min. Os resultados desses ensaios são apresentados na Figura 5.9. 
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Figura 5.9 – Concentrações relativas (C/C0) de CYN, H2O2 e Fe(II) em (a) 30 min, (b) 60 

min, e (c) desenvolvimento do pH de oxidação para diferentes relações molares 

H2O2/Fe(II). Matriz água ultrapura contendo cerca de 513,3 µM de metanol, pH inicial ≈ 5, 

concentração inicial de 0,05 µM de CYN e doses de 10 µM de H2O2 e 3,6 a 25 µM de 

Fe(II). 
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Ao se comparar as Figuras 5.9(a) e 5.8(a), nota-se que a redução da dose de CYN de 0,1 para 

0,05 µM não resultou em diferenças consideráveis de degradação após 30 min de reação. 

Para a concentração inicial de 0,05 µM de CYN, a máxima eficiência de degradação foi de 

15% (relação molar H2O2/Fe(II) de 1), enquanto para a concentração inicial de 0,1 µM de 

CYN, a máxima eficiência de degradação foi de 18% (relação molar H2O2/Fe(II) de 2,8). 

 

Com relação ao efeito do tempo de reação, observou-se que a degradação de CYN, para a 

relação molar H2O2/Fe(II) de 0,4, aumentou de 14% em 30 min (Figura 5.9(a)) para o valor 

máximo de 30% em 60 min (Figura 9.(b)). 

 

A partir da obtenção do valor máximo de 30% de degradação de CYN para a relação molar 

H2O2/Fe(II) de 0,4 (10 µM de H2O2 e 25 µM de Fe(II)) após 60 min de reação (Figura 5.9(b)), 

um outro conjunto de ensaios foi realizado com dose fixa de Fe(II) de 25 µM. Os resultados 

desses experimentos são apresentados na Figura 5.10. 
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Figura 5.10 – Concentrações relativas (C/C0) de (a) CYN, H2O2 e Fe(II), e (b) 

desenvolvimento do pH de oxidação para diferentes relações molares H2O2/Fe(II). Matriz 

água ultrapura contendo cerca de 513,3 µM de metanol, tempo de reação de 30 min, pH 

inicial ≈ 5, concentração inicial de 0,05 µM de CYN e doses de 25 µM de Fe(II) e 10 a 70 

µM de H2O2. 

 

Fixando-se a dose de Fe(II) em 25 µM, foram obtidas degradações de cerca de 50% para as 

relações molares H2O2/Fe(II) de 0,4 e 1,0 (Figura 5.10(a)). Como a dose de Fe(II) foi mantida 

fixa, o pH de oxidação para as relações molares H2O2/Fe(II) analisadas não apresentou 

variação notável (Figura 5.10 (b)). 
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Por fim, um último grupo de ensaios foi realizado com dose de Fe(II) fixada em 50 µM, 

avaliando-se além do tempo de reação de 30 min o tempo de 5 min (Figura 5.11). 
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Figura 5.11 – Concentrações relativas (C/C0) de CYN, H2O2 e Fe(II) em (a) 5 min, (b) 30 

min, e (c) desenvolvimento do pH de oxidação para diferentes relações molares 

H2O2/Fe(II). Matriz água ultrapura contendo cerca de 513,3 µM de metanol, pH inicial ≈ 5, 

concentração inicial de 0,05 µM de CYN e doses de 50 µM de Fe(II) e 20 a 140 µM de 

H2O2. 

 

O aumento da dose de Fe(II) de 25 para 50 µM, após 30 min de reação, resultou no aumento 

de 50% para cerca 80% de degradação de CYN para as relações molares H2O2/Fe(II) de 0,4 

e 1,0 (Figuras 5.10(a) e 5.11(b)). Nota-se ainda que o comportamento da degradação de CYN 

se manteve com o aumento da dose de Fe(II) de 25 para 50 µM (Figuras 5.10(a) e 5.11(b)). 

 

Ao se comparar as Figuras 5.11(a) e 5.11(b), nota-se que o tempo de reação apresentou 

interferência considerável para as relações molares H2O2/Fe(II) de 0,4 e 1,0. Sob essas 

condições, as eficiências de degradação aumentaram de 34 e 42% em 5 min para 76 e 80% 

para 30 min de reação, respectivamente. 



64 

O aumento da dose de Fe(II) resultou em menores valores de pH final de oxidação (Figuras 

5.10(b) e 5.11(c)), o que pode favorecer a degradação de CYN, já que o processo Fenton 

possui melhor desempenho em meio ácido, com valores de pH entre 3 e 4. 

 

Ressalta-se que a dose de H2O2 de 25 µM, com degradações de cerca de 80% de CYN, é 

cerca de 10 vezes a dose calculada pela Equação 4.5 para completa mineralização de CYN 

e que esse comportamento pode ter sido causado pela presença de metanol na água de estudo. 

A avaliação da influência do metanol na degradação de CYN é apresentada no item 5.4.  

 

A partir da análise dos resultados preliminares obtidos, os ensaios da Etapa 1 para avaliação 

do efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de CYN em matrizes água ultrapura e 

água do Lago Paranoá, ambas contendo metanol, pelo processo Fenton foram conduzidos 

com as seguintes condições: concentração inicial de CYN de 0,05 µM; pH inicial em torno 

de 5,0; tempo de reação de 30 min; e doses de H2O2 ou Fe(II) fixa em 25 µM. 

 

5.2.2 Etapa 1 – Screening do efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de 

CYN em água ultrapura contendo metanol 

 

Como detalhado no item 4.5 do capítulo Materiais e Métodos, dois grupos de ensaios, 

conduzidos em triplicata, foram realizados para avaliar o efeito da relação molar H2O2/Fe(II) 

na degradação de CYN em água ultrapura contendo metanol (Figura 5.12). 

 

 

Figura 5.12 – Concentrações dos reagentes Fenton em cada grupo de ensaios para 

determinação do efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de CYN em matriz 

água ultrapura contendo cerca de 513,3 µM de metanol. 

 



65 

No primeiro grupo de ensaios (quadros em azul na Figura 5.12), a dose de H2O2 foi fixada 

em 25 µM, enquanto a dose de Fe(II) variou de modo a se obter relações molares H2O2/Fe(II) 

entre 0,4 e 4,0. Já no segundo grupo de experimentos (quadros em laranja na Figura 5.12), a 

dose de Fe(II) foi fixada em 25 µM, enquanto a dose de H2O2 variou de modo a se obter 

relações molares H2O2/Fe(II) entre 0,4 e 4,0. 

 

As Figuras 5.13 e 5.14 apresentam os valores residuais médios (n = 3) e o desvio padrão dos 

parâmetros CYN, H2O2, Fe(II), Fe(III), ferro total e desenvolvimento do pH de oxidação 

para diferentes relações molares no primeiro e no segundo grupo de ensaios, 

respectivamente. 
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Figura 5.13 – Valores médios (n=3) e desvio padrão das concentrações residuais de (a) 

CYN, (b) H2O2, (c) Fe(II), Fe(III) e ferro total, e (d) desenvolvimento do pH de oxidação 

para diferentes relações molares H2O2/Fe(II). Matriz água ultrapura contendo cerca de 

513,3 µM de metanol, tempo de reação de 30 min, pH inicial ≈ 5, dose de H2O2 fixa em 25 

μM e doses de Fe(II) variando de 6,3 a 62,5 μM. 
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Figura 5.14 – Valores médios (n=3) e desvio padrão das concentrações residuais de (a) 

CYN, (b) H2O2, (c) Fe(II), Fe(III) e ferro total, e (d) desenvolvimento do pH de oxidação 

para diferentes relações molares H2O2/Fe(II). Matriz água ultrapura contendo cerca de 

513,3 µM de metanol, tempo de reação de 30 min, pH inicial ≈ 5, dose de Fe(II) fixa em 25 

μM e doses de H2O2 variando de 10 a 100 μM. 

 

No primeiro grupo de ensaios, a maior degradação de CYN, 84%, foi obtida com a relação 

molar H2O2/Fe(II) de 0,4 (Figura 5.13(a)). Já no segundo grupo de ensaios, a maior 

degradação de CYN, 64%, foi alcançada com a relação molar H2O2/Fe(II) de 1,0 (Figura 

5.14(a)). 

 

Ressalta-se que as relações molares H2O2/Fe(II) que proporcionaram maiores valores de 

degradação de CYN (que serão genericamente chamadas de “ótimas”) observadas neste 

estudo estão de acordo com as relações molares para a reação principal de Fenton (Equação 

3.4) e para a reação global do processo Fenton (Equação 3.11). Isso sugere que as relações 

molares H2O2/Fe(II) menores ou iguais a 1,0 podem de fato favorecer a geração de radicais 

hidroxila (•OH). 
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Apesar de cada grupo de ensaio ter apresentado um valor distinto de relação molar 

H2O2/Fe(II) ótima, o efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na oxidação de CYN apresentou 

comportamento semelhante nos grupos de ensaios. Como pode ser visto nas Figuras 5.13 e 

5.14, a eficiência de degradação de CYN diminuiu quando a relação molar H2O2/Fe(II) 

aumentou de 0,4 para 1,6 e permaneceu aproximadamente constante para relações molares 

H2O2/Fe(II) maiores que 1,6. A redução observada na eficiência de degradação do CYN 

pode ser atribuída ao sequestro dos radicais hidroxila pelo excesso de H2O2 (Equação 3.6), 

uma vez que as frações residuais ou concentração relativa (C/C0) de CYN apresentaram 

tendência semelhante às frações residuais de H2O2. Ressalta-se ainda que o sequestro de 

radicais OH•  pelo excesso de H2O2 leva à geração de radical hidroperoxila (HO2
• ) que 

apresenta menor potencial de redução (1,7 V) do que o radical hidroxila (2,8 V) (Lawton e 

Robertson, 1999). 

 

Como esperado, durante o tempo de reação e na ausência dos reagentes Fenton, menos de 

5% de degradação de CYN foi observada, uma vez que a CYN é bastante estável em água 

ultrapura (Chiswell et al., 1999). 

 

Ao se comparar a eficiência de degradação de CYN para a relação molar H2O2/Fe(II) de 0,4 

nos dois grupos de ensaios, o menor valor de degradação observado no segundo grupo, 58% 

(Figura 5.14a), pode ser explicado pelas doses de Fe(II) e H2O2, que foram 2,5 vezes menores 

no segundo grupo que no primeiro grupo de ensaios. Além disso, analisando-se as 

concentrações residuais relativas dos reagentes Fenton para a relação molar H2O2/Fe(II) de 

0,4, nota-se que, enquanto o residual relativo de H2O2 foi aproximadamente semelhante nos 

dois grupos de ensaios (entre 6 e 9%, Figura 5.13(b) e Figura 5.14(b)) o residual relativo de 

Fe(II) foi pelo menos duas vezes maior no segundo grupo (78% Figura 5.14(c)) do que no 

primeiro grupo de experimentos (35%, Figura 5.13(c)), indicando que o aumento nas doses 

dos reagentes Fenton, especialmente Fe(II), pode ter aumentado o sequestro do radical OH•  

(Equação 3.7) e, consequentemente, o consumo de Fe(II). 

 

Ainda com relação a análise dos residuais relativos dos reagentes Fenton, a alta porcentagem 

de H2O2 residual (de 44 a 73%) e a baixa porcentagem de Fe(II) residual (de 1 a 11%) 

observados nas relações molares H2O2/Fe(II) maiores de 1,0 indicam que maiores eficiências 

de degradação poderiam ser alcançadas caso o tempo de reação fosse maior que 30 min, uma 

vez que a regeneração do Fe(II) pode ser realizada pelo residual de H2O2 por meio da reação 
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conhecida como Fenton-like (Equação 3.5). Entretanto, a reação Fenton-like é muito lenta 

(0,001 a 0,01 M-1 s-1 (Walling e Goosen, 1973)) em comparação com a reação principal do 

processo Fenton (Equação 3.4), que possui constante de taxa de segunda ordem de 70M-1s-1 

(Rigg et al., 1954). 

 

Como pode ser observado na Figura 5.13(d), o aumento da dose de Fe(II) pode justificar a 

redução no pH final de oxidação observada, já que a hidrólise de Fe(III) produzida na reação 

de Fenton (Equação 3.4) contribui para a acidificação da água (Hurowitz et al., 2009). 

 

O pH final para a relação molar H2O2/Fe(II) de 0,4 foi menor no primeiro grupo de ensaios 

(Figura 5.13(d)) do que no segundo grupo (Figura 5.14(d)). Como maiores eficiências de 

degradação no processo Fenton foram relatadas em condições ácidas (valores de pH entre 3 

e 4) (Pignatello et al., 2006; Tekin et al., 2006; Zhong et al., 2009), os menores valores de 

pH final observados no primeiro grupo de ensaios pode ter contribuído para o aumento da 

produção de radicais OH•  e, consequentemente, da degradação de CYN. 

 

Uma vez que, em ambos os grupos de ensaios, a degradação de CYN foi maior para valores 

de relações molares H2O2/Fe(II) menores que 1, ensaios foram conduzidos na Etapa 2 com 

o objetivo de analisar novos valores de relações molares H2O2/Fe(II) em torno dos valores 

ótimos obtidos. 

 

5.2.3 Etapa 2 – Efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de CYN na faixa 

de maior degradação obtida 

 

Os resultados obtidos na Etapa 2 são apresentados na Figura 5.15, na qual nota-se que a 

degradação de CYN é maior, entre 95 e 99%, para valores de relações molares H2O2/Fe(II) 

de 0,4 e 0,6, ou seja, valores em torno de 0,5, que é o valor da relação molar H2O2/Fe(II) 

para a reação global do processo Fenton (Equação 3.11). Similarmente, avaliando a oxidação 

de CYN em água ultrapura pelo processo Fenton, mas adotando-se pH inicial 3 e 

concentrações iniciais de 0,72 µM de CYN, 10 µM de H2O2, 20 µM de Fe(II) e 60 min de 

reação, Schneider et al. (2022) reportaram relação molar H2O2/Fe(II) ótima de 0,5 com 31% 

de degradação de CYN nas condições avaliadas. 
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Figura 5.15 – Valores médios (n=3) e desvio padrão das concentrações residuais de (a) 

CYN, (b) H2O2, (c) Fe(II), Fe(III) e ferro total, e (d) desenvolvimento do pH de oxidação 

para diferentes relações molares H2O2/Fe(II). Matriz água ultrapura contendo cerca de 

513,3 µM de metanol, tempo de reação de 30 min, pH inicial ≈ 5, dose de H2O2 fixa em 25 

μM e doses de Fe(II) variando de 25 a 125 μM. 

 

Como a taxa de reação entre o radical OH•  e o Fe(II) é maior que a taxa de reação entre o 

radical OH•  e o H2O2 (3,2 × 108 e 3,3 × 107 M-1 s-1, respectivamente (Buxton et al., 1988)), 

esperava-se que as relações molares H2O2/Fe(II) menores que o valor estequiométrico de 0,5 

para a reação global de Fenton apresentassem menores eficiências de degradação. Isso era 

esperado já que, para uma mesma concentração de o H2O2 e Fe(II), o Fe(II) consumiria mais 

radicais OH• , uma vez que a taxa de reação entre o Fe(II) e o radical OH•  é maior que a taxa 

de reação entre o H2O2 e o radical OH• . Entretanto, neste trabalho o oposto foi observado, 

ou seja, menores relações molares H2O2/Fe(II) apresentam maiores eficiências de 

degradação de CYN. Deve-se ainda enfatizar que não há consenso quanto à relação molar 

H2O2/Fe(II) ótima, pois ela também depende de condições específicas como pH, tipo e 

concentração de poluente. Para a degradação de MCs pelo processo Fenton, a relação molar 
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H2O2/Fe(II) ótima relatada está na faixa de 0,7 a 15 (Bandala et al., 2004; Al Momani et al., 

2008; Zhong et al., 2009; Park et al., 2017). 

 

Para a relação molar H2O2/Fe(II) ótima de 0,4, nota-se que, nas mesmas condições, a 

degradação de CYN aumentou de 84% (com remoção de concentração de 0,045 µM) nos 

ensaios apresentados na Figura 5.13 para 99% (com remoção de concentração de 0,049 µM) 

nos ensaios apresentados na Figura 5.15. Como a remoção em massa foi similar nos ensaios 

apresentados nas Figuras 5.13 e 5.16, a diferença de eficiência de degradação de CYN 

observada pode ser atribuída às variações nas concentrações de CYN, que foi 10% menor 

nos ensaios apresentados na Figura 5.15. 

 

Dessa forma, com base na eficiência de oxidação de CYN em água ultrapura contendo 

metanol por meio do processo Fenton nas condições avaliadas neste estudo, o valor de 0,4 

foi adotado como a relação molar H2O2/Fe(II) ótima (25 µM de H2O2 e 62,5 µM de Fe(II)). 

 

5.2.4 Etapa 3 – Screening do efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de 

CYN em água do Lago Paranoá contendo metanol 

 

Com o objetivo de reajustar as doses de H2O2 e Fe(II) para a matriz água do Lago Paranoá, 

ensaios foram conduzidos de forma preliminar com dose de H2O2 fixada em 25 µM e doses 

de Fe(II) variando entre 25 e 125 µM de modo a se obter relações molares H2O2/Fe(II) entre 

0,2 e 1,0. Na Figura 5.16 são apresentadas as concentrações residuais de CYN em matriz 

água do Lago Paranoá após 30 min de reação. 

 

A partir da Figura 5.16, nota-se que houve a redução das eficiências de degradação de CYN 

ao se utilizar água do Lago Paranoá como matriz, na qual a maior degradação, 21%, foi 

atingida quando se utilizou a relação molar H2O2/Fe(II) de 0,4. Sob condições semelhantes 

(pH inicial ≈ 5,0; CYN ≈ 0,05 µM; H2O2 = 25 µM; Fe(II) = 62,5 µM; 30 min de reação), a 

degradação de CYN em matriz água ultrapura foi de 84 a 99%. A menor degradação em 

matriz água do Lago Paranoá observada decorre da presença da matéria orgânica natural na 

água superficial utilizada (CONP médio de 133,6 µM C, Tabela 5.5), que compete com a 

CYN pelas ligações com os agentes oxidantes. Comportamento similar foi relatado por Park 

et al. (2017), que reportaram eficiência de degradação de MC-LR de 77% em água ultrapura 
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e de 30% em água natural com COD de 338 µM C, em ensaios conduzidos com 0,2 µM de 

MC-LR, 147 µM de H2O2 e 98,5 µM de Fe(II). 

 

0.0 0.2 0.4 0.6 0.8 1.0 1.2
0.00

0.01

0.02

0.03

0.04

0.05

0.06

Relação molar H2O2/Fe(II)

C
Y

N
 (

µ
M

)

 

Figura 5.16 – Concentração residual de CYN para diferentes relações molares H2O2/Fe(II). 

Matriz água do Lago Paranoá contendo cerca de 513,3 µM de metanol, tempo de reação de 

30 min, pH inicial 5, dose de 25 µM de H2O2 e doses de 25 a 125 µM de Fe(II). 

 

Para os experimentos de oxidação de CYN em água natural, foram realizadas 4 coletas de 

água proveniente do Lago Paranoá. A água foi coletada após pré-filtração na Estação de 

Tratamento de Água Lago Norte. Os parâmetros físico-químicos da água são apresentados 

na Tabela 5.5. 

 

Tabela 5.5 – Características da água natural coletada após pré-filtração na Estação de 

Tratamento de Água Lago Norte. 

Parâmetro Coleta 1 Coleta 2 Coleta 3 Coleta 4 Média 
Desvio 

Padrão 

pH 7,4 7,4 7,5 7,6 7,5 0,1 

CE (µS/cm) 91,2 93,7 91,7 91,4 92,0 1,2 

Temperatura (°C) 28,3 27,8 26,8 26,3 27,3 0,9 

Alcalinidade 

(mg/L CaCO3) 
29 29 28 29 28,8 0,5 

Cor 4 4 4 4 4 0 

Turbidez (NTU) 1,69 1,66 1,82 2,21 1,85 0,25 

UV254 0,027 0,027 0,030 0,028 0,028 0,001 

Fe(II) ( µM) ND ND ND ND ND ND 

Fe(III) ( µM) 1,43 2,50 3,10 1,89 2,23 0,73 

H2O2 ( µM) 0,09 0,13 0,06 0,04 0,08 0,04 

CONP (µM C) 112,4 88,3 84,9 248,9 133,6 77,8 

ND: Não detectado. 
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Visando potencializar o efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na oxidação de CYN em matriz 

água do Lago Paranoá, a dose de H2O2 foi aumentada de 25 para 75 µM. Para a dose 75 µM 

de H2O2, a dose de Fe(II) variou entre 22 e 375 µM de modo a se obter relações molares 

H2O2/Fe(II) entre 0,2 e 3,4 (Figura 5.17). 
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Figura 5.17 – Valores médios (n=3) e desvio padrão das concentrações residuais de (a) 

CYN e CONP, (b) H2O2, (c) Fe(II), (d) Fe(III), (e) ferro total, e (f) desenvolvimento do pH 

de oxidação para diferentes relações molares H2O2/Fe(II). Matriz água do Lago Paranoá 

contendo cerca de 513,3 µM de metanol, tempo de reação de 30 min, pH inicial ≈ 5, dose 

de H2O2 fixa em 75 µM e doses de Fe(II) variando de 22 a 375 µM. 
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Como apresentado na Figura 5.17 e para melhor compreensão do processo Fenton em matriz 

água do Lago Paranoá, foi monitorado também o CONP das amostras e, em virtude da 

presença de turbidez e do aumento das doses de Fe(II) na matriz água do Lago Paranoá, 

foram monitoradas, além das as frações totais (dissolvido + precipitado), as frações 

dissolvidas (após filtração em 0,22 µm) de Fe(II), Fe(III) e ferro total, com o objetivo de 

avaliar algum efeito de coagulação/floculação. 

 

Os maiores valores de degradação de CYN de cerca de 89% foram obtidos com as relações 

molares H2O2/Fe(II) de 0,4 e 0,5 (Figura 5.17(a)). Ao se comparar as Figuras 5.16 e 5.17, 

nota-se que o aumento da dose de H2O2 de 25 para 75 µM resultou no aumento da eficiência 

de degradação de 21 para 89% para a relação molar H2O2/Fe(II) de 0,4. 

 

Independentemente da matriz analisada, água ultrapura ou água do Lago Paranoá, o efeito 

da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de CYN é semelhante. Em ambas as matrizes, 

a máxima degradação foi observada para o valor de relação molar H2O2/Fe(II) de 0,4, 

seguido da redução sistemática da eficiência de oxidação até o valor de relação molar 

H2O2/Fe(II) de 1,6, a partir da qual se observa uma tendência de estabilização da remoção 

de CYN. 

 

Ressalta-se ainda que as baixas remoções observadas nas relações molares maiores 

H2O2/Fe(II) que 1,0 podem ser decorrentes das baixas doses de Fe(II) e do baixo tempo de 

contato utilizado, uma vez que se observa elevados residuais de H2O2. 

 

Sobre a mineralização da matéria orgânica presente na matriz água do Lago Paranoá, não foi 

observada redução de CONP. Tal fato pode ser decorrente da presença de metanol na solução 

estoque de CYN utilizada. A interferência do metanol presente na solução estoque e, 

consequentemente, nas matrizes enriquecidas com CYN, na eficiência de oxidação será 

discutida no item 5.4. 

 

Como esperado, não houve diferenças notáveis entre as concentrações de Fe(II) totais e 

dissolvidas (Figura 5.17(c)). Já com relação ao Fe(III), as concentrações totais foram cerca 

de 5 vezes superiores as concentrações dissolvidas (Figura 5.17(d)). Apesar do aumento da 

dose inicial de Fe(II), causado pela diminuição da relação molar H2O2/Fe(II), favorecer a 

precipitação de Fe(III), este aumento também proporciona menores valores de pH final, o 
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que pode diminuir a precipitação de Fe(III). Enquanto as concentrações totais de Fe(III) 

variaram de 24,1 a 246,3 µM, as concentrações dissolvidas variaram apenas de 7,0 a 49,8 

µM (Figura 5.17(e)). 

 

Em águas naturais, a presença de turbidez pode favorecer a formação de flocos, reduzindo a 

regeneração de Fe(II), uma vez que o Fe(III) estaria indisponível nos flocos formados. Esse 

efeito é mais intenso para as relações molares H2O2/Fe(II) menores e, consequentemente, 

com maiores doses de Fe(II). Apesar do efeito negativo na diminuição da regeneração de 

Fe(II), a coagulação e floculação podem ajudar na eficiência global do processo, já que 

também ocorre a redução da quantidade de matéria orgânica dissolvida. Umar et al. (2016) 

reportaram cerca de 30% de remoção de carbono orgânico dissolvido por coagulação com 

500 µM de sulfato de Fe(III) em pH 5. A remoção de matéria orgânica pode aumentar a 

eficiência de degradação do composto alvo, uma vez que reduz a competição pelos agentes 

oxidantes. Além disso, o composto alvo pode ainda adsorver e precipitar nos flocos 

formados. 

 

Após a obtenção da relação molar H2O2/Fe(II) ótima de 0,4 para ambas as matrizes água 

ultrapura e água do Lago Paranoá, deu-se início a Fase 2, que teve o objetivo de avaliar o 

efeito das doses de H2O2 e Fe(II), mantendo-se fixa em 0,4 a relação molar H2O2/Fe(II). 

 

5.3 FASE 2: EEITO DAS DOSES DE H2O2 E Fe (II)  

 

5.3.1 Matriz água ultrapura contendo metanol 

 

O efeito das doses dos reagentes Fenton na degradação de CYN foi avaliado para a relação 

molar H2O2/Fe(II) ótima de 0,4 obtida nos experimentos da Fase 1. Para matriz água 

ultrapura contendo metanol, as doses de H2O2 e Fe(II) foram de 0,4; 1,0 e 2,0 vezes as doses 

ótimas de 25 µM de H2O2 e 62,5 µM de Fe(II).  

 

Os resultados dos ensaios para a avaliação do efeito das doses de H2O2 e Fe(II) são 

apresentados na Figura 5.18. 
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Figura 5.18 – Valores médios (n=3) e desvio padrão das concentrações residuais de (a) 

CYN, (b) H2O2, (c) Fe(II), Fe(III) e ferro total, e (d) desenvolvimento do pH de oxidação 

para diferentes doses de H2O2 e Fe(II), mantendo-se fixa em 0,4 a relação molar 

H2O2/Fe(II). Matriz água ultrapura contendo cerca de 513,3 µM de metanol, tempo de 

reação de 30 min e pH inicial ≈ 5. 

 

As doses adequadas de H2O2 e Fe(II) são um fator chave para o aumento da eficiência do 

processo Fenton. Nos testes controle (branco) realizados dosando-se separadamente H2O2 

ou Fe(II) em concentrações elevadas, 100 µM e 125 µM, respectivamente, a degradação de 

CYN foi inferior a 10%, comportamento similar ao reportado por Munoz et al. (2019) e 

Schneider et al. (2022). Por outro lado, quando usados conjuntamente H2O2 e Fe(II), 

garantindo a reação Fenton, maior degradação de CYN pode ser obtida, mesmo em baixas 

doses. Como pode ser visto na Figura 5.18(a), a degradação de CYN foi de 47% com 10 µM 

de H2O2 e 25 µM de Fe(II), 81% com 25 µM de H2O2 e 62,5 µM de Fe(II), e 91% com 50 

µM de H2O2 e 125 µM de Fe(II). 

 

Esse comportamento sugere que, mesmo para uma relação molar H2O2/Fe(II) fixa, o 

aumento das doses dos reagentes Fenton acarretou aumento da atividade de sequestro de 
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radicais OH• .  Enquanto o residual relativo de H2O2 permaneceu aproximadamente 

constante, entre 3 e 8% (Figura 5.18 (b)), o residual relativo de Fe(II) diminuiu, em função 

da oxidação do Fe(II) a Fe(III) pelo radical OH•  (Equação 3.7), de 73% para 22% quando a 

dose de Fe(II) aumentou de 25 para 125 µM (Figura 5.18(c)). 

 

A diminuição da taxa de crescimento de degradação de CYN com o aumento das doses dos 

reagentes Fenton explica por que o aumento de 25 µM de H2O2 e 62,5 µM de Fe(II) para 50 

µM de H2O2 e 125 µM de Fe(II) resultou em um aumento de apenas 10% na degradação de 

CYN, sugerindo uma tendência assintótica. Essa tendência não linear entre a degradação de 

CYN e a dose dos reagentes Fenton indica que a degradação do CYN pelo processo Fenton 

segue uma reação de ordem maior que zero, já que as diferentes doses de H2O2 e Fe(II) 

resultaram em diferentes valores residuais de CYN após 30 minutos de reação (Figura 18(a)). 

 

Resultados similares foram relatados por Schneider et al. (2022), que avaliaram a oxidação 

de CYN em água ultrapura com pH inicial 4,3 pelo processo Fenton (0,72 µM de CYN, 

relação molar H2O2/Fe(II) de 0,5 e 60 min de reação). Os autores obtiveram 50% de 

degradação de CYN com 10 µM de H2O2 e 20 µM de Fe(II), 82% com 20 µM de H2O2 e 40 

µM de Fe(II) e 97% com 40 µM de H2O2 e 80 µM de Fe(II). 

 

Comportamento similar também foi reportado por Park et al. (2017), que analisaram a 

degradação de MC-LR pelo Processo Fenton. Os autores observaram que o aumento das 

concertações de H2O2 e Fe(II), mantendo-se fixa a relação molar H2O2/Fe(II), resultou no 

aumento da eficiência de degradação até um determinado valor a partir do qual qualquer 

aumento na eficiência de degradação pareceu ser insignificante. 

 

Como já mencionado, o aumento da dose de Fe(II) resultou na redução do valor do pH final 

da solução (Figura 5.18(d)) e, apesar do efeito positivo das altas doses de Fe(II) na 

diminuição do pH final de oxidação, o efeito negativo de sequestro dos radicais OH•  parece 

ser mais significativo. 

 

5.3.2 Matriz água do Lago Paranoá contendo metanol 

 

Já com relação a matriz água do Lago Paranoá contendo metanol, o efeito das doses dos 

reagentes Fenton na degradação de CYN foi avaliado com doses de H2O2 e Fe(II) de 0,3; 
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0,7; 1,0 e 1,3 vez as doses ótimas de 75 µM H2O2 e 187,5 µM Fe(II), obtidas com a relação 

molar H2O2/Fe(II) de 0,4 nos experimentos descritos no item 5.2.4. Os resultados desses 

ensaios são apresentados na Figura 5.19. 
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Figura 5.19 – Valores médios (n=3) e desvio padrão das concentrações residuais de (a) 

CYN e CONP, (b) H2O2, (c) Fe(II), (d) Fe(III), (e) ferro total, e (f) desenvolvimento do pH 

de oxidação para diferentes doses de H2O2 e Fe(II), mantendo-se fixa em 0,4 a relação 

molar H2O2/Fe(II). Matriz água do Lago Paranoá contendo cerca de 513,3 µM de metanol, 

Tempo de reação de 30 min e pH inicial ≈ 5. 

 

Observa-se na Figura 5.19(a) que a degradação do CYN em matriz água do Lago Paranoá 

foi de 66 % com 25 µM de H2O2 e 62,5 µM de Fe(II), 91% com 50 µM de H2O2 e 125 µM 
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de Fe(II), 95% com 75 µM de H2O2 e 187,5 µM de Fe(II) e 98% com 100 µM de H2O2 e 

250 µM de Fe(II). 

 

Nota-se nos experimentos realizados em matriz água do Lago Paranoá, assim como nos 

experimentos realizados em matriz água ultrapura, que o aumento das concertações de H2O2 

e Fe(II), mantendo-se fixa a relação molar H2O2/Fe(II), resulta no aumento da eficiência de 

degradação até um determinado valor a partir do qual o acréscimo de eficiência de 

degradação é muito pequeno, independentemente das doses de H2O2 e Fe(II) utilizadas. 

Como pode ser visto na Figura 5.19(a), o aumento das concentrações de 50 µM de H2O2 e 

125 µM de Fe(II) para 100 µM de H2O2 e 250 µM de Fe(II) resultou no acréscimo de apenas 

7 pontos percentuais na degradação de CYN. 

 

Comparando-se as Figuras 5.18 e 5.19, observa-se que os valores de eficiência de 

degradação de CYN nas matrizes água ultrapura e água do Lago Paranoá foram 

respectivamente 81 % e 66 % para as concentrações de 25 µM de H2O2 e 62,5 µM de Fe(II), 

o que indica que a interferência da matéria orgânica natural presente na água do Lago 

Paranoá (CONP médio de 1,6 mg C/L ou 133,63 µM C, Tabela 5.5) foi pouco significativa 

nestas condições. 

 

Já para as doses de 50 µM de H2O2 e 125 µM de Fe(II), as eficiências de degradação de CYN 

nas matrizes água ultrapura e água do Lago Paranoá foram ambas de cerca 91%. Como pode 

ser visto na Figura 5.19(e), o ferro total medido foi notavelmente superior ao Fe(II) dosado 

para as doses de H2O2 de 50 µM e de Fe(II) de 125 µM, o que pode ter aumentado o efeito 

de sequestro dos radicais OH• , reduzindo a eficiência de degradação na matriz água do Lago 

Paranoá. 

 

Apesar de o aumento sistemático da degradação de CYN com o aumento das doses dos 

reagente Fenton, a redução da concentração de CONP não foi notável (Figura 5.19(a)). 

Como a solução estoque de CYN continha metanol, o CONP das matrizes enriquecidas era 

significativamente influenciado pelo metanol, mascarando as remoções de carbono orgânico 

na matriz água do Lago Paranoá. Dessa forma, novos experimentos foram conduzidos para 

avaliar a influência do metanol presente na solução estoque de CYN na eficiência de 

oxidação de CYN pelo processo Fenton. 
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5.4 FASE 3: INFLUÊNCIA DO METANOL NA EFICIÊNCIA DE OXIDAÇÃO DE 

CYN 

 

A solução estoque utilizada para enriquecer as matrizes no presente trabalho foi preparado a 

partir da dissolução de 0,5 mg de padrão de CYN em 1 mL de solução de água ultrapura e 

metanol (1:1). Dessa forma, ao se preparar uma água de estudo com concentração de 0,05 

µM de CYN a concentração de metanol nesta mesma água de estudo era de 

aproximadamente 513,3 µM. 

 

Como a concentração de metanol era de mais de 10.000 vezes a concentração de CYN na 

água de estudo, fez-se necessário investigar a hipótese de que a degradação de CYN sofreu 

interferência da presença de metanol. 

 

Nesses ensaios, cujos resultados estão apresentados na Figura 5.20, duas doses de H2O2 

foram testadas, 2,4 e 25 µM de H2O2, com valores de relação molar H2O2/Fe(II) variando de 

0,2 a 3,4 a partir da variação da dose de Fe(II). A dose de 2,4 µM de H2O2 representa cerca 

de 98% do valor estequiométrico para a total mineralização de CYN, enquanto a dose de 25 

µM de H2O2 foi selecionada para permitir a comparação com os ensaios da Fase 1. 
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Figura 5.20 – Valores médios (n=2) e desvio padrão da concentração residual de CYN em 

matriz água ultrapura sem metanol para as dose fixas de H2O2 de (a) 2,4 µM e (b) 25 µM. 

Tempo de reação de 30 min, pH inicial ≈ 5 e doses de 0,7 a 125 µM de Fe(II). 

 

Nota-se na Figura 5.20 que, apesar de a dose de 25 µM de H2O2 ter promovido maior 

degradação, o efeito da relação molar H2O2/Fe(II) na degradação de CYN foi semelhante 

nos dois grupos de ensaios conduzidos com doses de 2,4 e 25 µM de H2O2. Nesses ensaios, 
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a eficiência de degradação de CYN foi maior para valores de relação molar H2O2/Fe(II) entre 

0,4 e 0,6 e diminuiu sistematicamente quando a relação molar H2O2/Fe(II) aumentou. 

 

Como observado na Figura 5.20(a), mesmo na ausência de metanol na água de estudo, a 

maior degradação de CYN nos ensaios conduzidos com dose de 2,4 µM de H2O2 (cerca de 

98% do valor estequiométrico para mineralização completa de CYN) foi de apenas 30% para 

a relação molar H2O2/Fe(II) de 0,4. Quando a dose de H2O2 aumentou para 25 µM, Figura 

5.20(b), maiores eficiências de degradação de CYN, cerca de 100%, foram obtidas para as 

relações molares H2O2/Fe(II) de 0,4 e 0,6. Esse comportamento confirma a região ótima de 

degradação de CYN observada nos ensaios da Fase 1 (contendo metanol) em torno da relação 

molar H2O2/Fe(II) de 0,5 – que é o valor estequiométrico para reação global de Fenton 

(Equação 3.11). 

 

Em ensaios conduzidos em matriz água ultrapura contendo 1.026,6 µM de metanol com 

valor de pH inicial 5, concentração inicial de 0,1 µM de CYN e dose de 2,1 µM de H2O2 

(Figura 5.7), as degradações de CYN foram de 9% e 12 % para as relações molares 

H2O2/Fe(II) de 1,0 e 1,6, respectivamente. Já nos experimentos apresentados na Figura 

5.20(a) e conduzidos em matriz água ultrapura sem metanol com valor de pH inicial 5, 

concentração inicial de 0,05 µM de CYN e dose de 2,4 µM de H2O2, as degradações de CYN 

foram respectivamente de 27 e 24% para as relações molares H2O2/Fe(II) de 1,0 e 1,6. Isso 

mostra que a presença de metanol, em concentração de 1026,6 µM, apresentou pouca 

interferência na degradação de CYN nas condições avaliadas. 

 

Para fins de comparação, na Figura 5.21 são apresentas as concentrações relativas de CYN 

nos ensaios já apresentados e conduzidos em condições semelhantes de pH inicial, doses de 

CYN, H2O2 e Fe(II) com e sem metanol. 

 

A partir da Figura 5.21, nota-se que, para a relação molar H2O2/Fe(II) ótima de 0,4, a 

presença de 513,3 µM de metanol resultou na redução da eficiência de degradação de CYN 

de cerca de 100% na água de estudo sem metanol para 84 e 99% na água de estudo com 

metanol.  

 

A diminuição da eficiência de oxidação de CYN causada pela presença de 513,3 µM de 

metanol foi maior para as relações molares H2O2/Fe(II) mais elevadas (≥1,0), com redução 
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máxima de eficiência de degradação de CYN de 77% para 23% para a relação molar 

H2O2/Fe(II) de 1,6. Isso sugere que o efeito do metanol na degradação de CYN parece ser 

mais intenso para relações molares maiores devido à menor produção de radicais OH•  em 

função das menores doses de Fe(II). 
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Figura 5.21 – Valores médios (n ≥ 2) e desvio padrão da concentração relativa (C/C0) de 

CYN em matrizes água ultrapura sem e com metanol. Tempo de reação 30 min, pH 5, 

concentração de 0,05 µM de CYN e doses de 25 µM de H2O2 e 7,4 a 125 µM de Fe(II). 

 

A CYN possui maior reatividade com o radical OH•  (5,1 a 5,5 × 109 M−1 s−1 (Onstad et al., 

2007; Song et al., 2012)) do que o radical OH•  com o metanol (5,7 a 6,4 × 108 M−1 s−1 

(Overend e Paraskevopoulo, 1978; Hess e Tully, 1989)) e essa diferença de reatividade pode 

explicar, até certo ponto, porque apesar da grande diferença das concentrações o efeito do 

metanol pode ser considerado baixo. 

 

Apesar de ambas as relações molares H2O2/Fe(II) de 0,4 e 0,6 terem promovido cerca de 

100% de degradação de CYN (Figura 5.20(b)), a relação molar H2O2/Fe(II) de 0,4 foi 

adotada como ótima para permitir comparação e foi utilizada nos ensaios conduzidos para 

avaliar o efeito das doses dos reagentes Fenton na degradação de CYN, sem metanol. 

 

Na Figura 5.22 é apresentado o efeito das doses dos reagentes Fenton na degradação de CYN 

em matriz água ultrapura sem metanol, com as concentrações iniciais de H2O2 e Fe(II) de 

0,4; 1,0 e 2,0 vezes as concentrações ótimas de 25 µM de H2O2 e 62,5 µM de Fe(II). 
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Figura 5.22 – Valores médios (n=3) e desvio padrão das concentrações residuais de (a) 

CYN, (b) H2O2, e (c) Fe(II), Fe(III) e ferro total para diferentes doses de H2O2 e Fe(II), 

mantendo-se fixa em 0,4 a relação molar H2O2/Fe(II). Matriz água ultrapura sem metanol, 

tempo de reação de 30 min e pH inicial ≈ 5. 

 

Como pode ser observado na Figura 5.22(a), a degradação do CYN foi de 76% com 10 µM 

de H2O2 e 25 µM de Fe(II), 98% com 25 µM de H2O2 e 62,5 µM de Fe(II), e 

aproximadamente 100% com 50 µM de H2O2 e 125 µM de Fe(II). Ao se comparar os 

resultados apresentados na Figura 5.22 com aqueles apresentados na Figura 5.18, com 

relação à degradação de CYN, nota-se que a presença de 513,3 µM de metanol na água de 

estudo resultou na redução da eficiência de degradação de CYN entre 9% e 29%, sendo a 

maior diferença observada na menor dose de 10 µM de H2O2 e 25 µM de Fe(II). 

 

Ainda comparando-se as Figuras 5.22 e 5.18, porém já com relação às concentrações 

residuais de reagentes Fenton, observa-se que o residual de H2O2 em ambos os grupos de 

experimentos (com e sem metanol) foi aproximadamente constante e em torno de 1 µM, 

enquanto o residual de Fe(II) foi menor nos experimentos conduzidos na presença de 
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metanol (entre 8 e 12 µM de Fe(II)) quando comparado com os experimentos conduzidos 

sem a interferência do metanol (entre 24 e 34 µM de Fe(II)). 

 

Esse comportamento pode ser atribuído às interações entre o radical OH• , o metanol e os 

reagentes Fenton. O radical OH•  possui maior reatividade com o metanol (5,7 a 6,4 × 108 

M−1 s−1 (Overend e Paraskevopoulo, 1978; Hess e Tully, 1989)) em comparação com o H2O2 

e o Fe(II), 3,3 × 107 M−1 s−1 e 3,2 × 108 M−1 s−1 (Buxton et al., 1988), respectivamente. Dessa 

forma, o excesso de metanol, além de competir com a CYN, pode competir também com os 

reagentes Fenton pelo radical OH• , evitando o consumo de Fe(II) e H2O2, o que pode 

promover o aumento da geração de radicais OH• . Além disso, o menor consumo de Fe(II) 

pelo radical OH•  (Equação 3.7) gera menos OH− , promovendo menor precipitação de 

Fe(III) e menor impacto no valor do pH de oxidação, que apresenta valores ótimos entre 3 e 

4. 

 

Dessa forma, apesar da competição entre o metanol e CYN nas reações com o radical OH• , 

a redução da eficiência de remoção de CYN causada pela presença de metanol na água de 

estudo não foi expressiva. Nas condições analisadas, o metanol pode ter evitado o consumo 

de H2O2 e Fe(II) pelo radical OH•  e, consequentemente, contribuído para o aumento a 

produção deste radical. Além disso, pode ter minimizado o efeito negativo da elevação do 

valor do pH da solução devido à redução da geração de OH- na oxidação de Fe(II) pelo 

radical OH• . 

 

Como já comentado, o metanol interferiu também nas análises de carbono orgânico. Apesar 

da degradação de CYN e do consumo de H2O2, que indica a produção de agentes oxidantes, 

não foram detectadas degradações consideráveis de carbono orgânico, medido como CONP 

(Figuras 5.17 e 5.19). 

 

Segundo Gonzalez et al. (2004), a degradação de metanol pelo radical OH•  se dá 

inicialmente pela abstração de hidrogênio, podendo gerar dois produtos distintos (Equações 

5.1 e 5.2). 

 

CH3OH + OH•   C• H2OH +  H2O         k =  9,7 × 108 M−1s−1 Equação 5.1 
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CH3OH + OH•   CH2𝑂•  +  H2O            k =  7,3 × 107 M−1s−1 Equação 5.2 

 

Em comparação com a Equação 5.2, a Equação 5.1 é predominante, uma vez que apresenta 

maior constante da taxa de reação. Na presença de oxigênio, o radical C• H2OH produzido 

na Equação 5.1 rapidamente reage com o oxigênio dissolvido na água de estudo (Equação 

5.3). 

 

C• H2OH + 𝑂2  𝑂•
2CH2OH         k =  4,9 × 109 M−1s−1 Equação 5.3 

 

Posteriormente, a partir do radical 𝑂•
2CH2OH formado na Equação 5.3, ocorre a produção 

de formaldeído (CH2O) ou de formaldeído monohidratado (CH2(OH)2), Equação 5.4. 

 

𝑂•
2CH2OH +  𝐻2O  CH2(OH)2 + 𝐻𝑂2

•          k < 10 s−1 Equação 5.4 

 

O formaldeído monohidratado (CH2(OH)2)  pode atuar no sequestro dos radicais OH•  

(Equação 5.5), produzindo o radical 𝐶• 𝐻(𝑂H)2. 

 

CH2(OH)2 + 𝑂• 𝐻  𝐶• 𝐻(𝑂H)2 + 𝐻2O         k = 1 × 109 M−1s−1 Equação 5.5 

 

Além disso, como apresentado na Equação 5.6, o radical 𝑂•
2CH2OH formado (Equação 5.3) 

pode produzir o ácido fórmico (HC𝑂2H). 

 

2 𝑂•
2CH2OH  2HC𝑂2H + 𝐻2𝑂2 k = 1,05 × 109 M−1s−1 Equação 5.6 

 

O HC𝑂2H pode ser mineralizado a partir da abstração de hidrogênio pelo radical O• H 

(Equação 5.7) seguido pela oxidação por oxigênio dissolvido (Equação 5.8).  

 

HC𝑂2H + 𝑂• 𝐻  𝐶• 𝑂2H +  𝐻2O k = 1,3 × 108 M−1s−1 Equação 5.7 

𝐶• 𝑂2H +  𝑂2 C𝑂2 + 𝐻𝑂2
• Equação 5.8 
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Analisando-se as Equações 5.1 a 5.8, nota-se que a mineralização do metanol é um processo 

complexo, que depende também da presença de oxigênio dissolvido na água de estudo. 

Ressalta-se que, apesar de a água de estudo estar sob agitação magnética e ocorrer a aeração 

por trocas atmosféricas, a água de estudo não está saturada e o oxigênio dissolvido pode ser 

um limitante para a mineralização do metanol. É importante ressaltar também que os radicais 

formados na degradação do metanol podem reagir com o radical O• H, acelerando o processo 

de mineralização do metanol. 

 

Além disso, vale ressaltar que para a degradação completa de 513,3 µM de metanol presente 

na água de estudo seriam necessários cerca de 3080 µM do radical O• H, sendo que a 

concentração máxima teórica do radical O• H, assumindo completa conversão de H2O2 para 

o radical O• H, ou seja, 1 mol de H2O2 produzindo 1 mol radical O• H (Equação 3.4), era de 

100 µM (maior dose de H2O2 utilizada). Desta forma, as próprias concentrações de H2O2 e 

metanol podem explicar o fato de que reduções notáveis de CONP não foram observadas, já 

que a concentração máxima teórica do radical O• H é pelo menos 30 vezes menor que a 

concentração necessária para mineralização completa do metanol na água de estudo. 

 

5.5 FASE 4: EFEITO DA CONCENTRAÇÃO INICIAL DE CYN 

 

O efeito das concentrações iniciais de 0,05, 0,1 e 0,2 µM de CYN (cerca de 20,8, 41,5 e 

83,1µg/L de CYN, respectivamente) sob a eficiência de degradação foi avaliado para a 

relação molar H2O2/Fe(II) ótima de 0,4, com as doses de H2O2 e Fe(II) para cada matriz 

obtidas na Fase 1.  

 

Para a matriz água ultrapura contendo metanol, as doses de H2O2 e Fe(II) foram 

respectivamente de 25 µM e 62,5 µM. Já para a matriz água do Lago Paranoá contendo 

metanol, foram utilizadas as doses de 75 µM de H2O2 e 187,5 µM de Fe(II). 

 

Nas Figuras 5.23 e 5.24 são apresentadas, para diferentes concentrações iniciais de CYN, a 

concentração relativa (C/C0) de CYN, as concentrações residuais de H2O2, Fe(II), Fe(III) e 

ferro total, e o desenvolvimento do pH de oxidação em matrizes água ultrapura contendo 

metanol e água do Lago Paranoá contendo metanol, respectivamente. 
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Figura 5.23 – Valores médios (n=3) e desvio padrão das concentrações residuais de (a) 

CYN, (b) H2O2, e (c) Fe(II), Fe(III) e ferro total, e (d) desenvolvimento do pH de oxidação 

para diferentes concentrações iniciais de CYN, mantendo-se fixa em 0,4 a relação molar 

H2O2/Fe(II). Matriz água ultrapura contendo metanol, tempo de reação de 30 min, pH 

inicial ≈ 5, dose de H2O2 de 25 μM e dose de Fe(II) de 62,5 μM. 

 

A partir das Figuras 5.23(a) e 5.24(a), nota-se que o efeito da concentração inicial de CYN 

na eficiência de oxidação foi similar nas duas matrizes água ultrapura e água do Lago 

Paranoá, as duas matrizes contendo metanol. Para as duas matrizes avaliadas, a eficiência de 

degradação diminuiu à medida que a concentração inicial de CYN aumentou. 

 

Quando as concentrações iniciais de CYN foram 0,05, 0,1 e 0,2 µM, as eficiências de 

degradação de CYN foram 99%, 97% e 86% para matriz água do ultrapura contendo metanol 

e 94%, 91% e 85% para a matriz água do Lago Paranoá contendo metanol, respectivamente. 

Entretanto, deve-se ressaltar que apesar do aumento da concentração inicial de CYN de 0,05 

para 0,2 µM, houve pouca redução da eficiência de degradação de CYN (entre 9 e 13 pontos 

percentuais), o que pode estar relacionado ao excesso dos reagentes Fenton. 
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Figura 5.24 – Valores médios (n=3) e desvio padrão das concentrações residuais de (a) 

CYN e CONP, (b) H2O2, e (c) Fe(II), (d) Fe(III), (e) ferro total, e (f) desenvolvimento do 

pH de oxidação para diferentes concentrações iniciais de CYN, mantendo-se fixa em 0,4 a 

relação molar H2O2/Fe(II). Matriz água do Lago Paranoá metanol, tempo de reação de 30 

min, pH inicial ≈ 5, dose de H2O2 de 75 μM e dose de Fe(II) de 187,5 μM. 

 

Comportamento similar foi reportado por Park et al. (2017), que aplicaram o processo Fenton 

para degradação de MC-LR em água ultrapura com pH inicial de 5,2 e utilizando 147 µM 

de H2O2 e 90 µM de Fe(II). Nessas condições, os autores obtiveram remoções de 92%, 80% 

e 77% quando as concentrações iniciais de MC-LR foram respectivamente de 0,002, 0,020 

µM e 0,200 µM de MC-LR. Al Momani et al. (2008) também obtiveram resultados análogos 
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quanto à degradação de MC-LR pelo processo Fenton (0,15 µM de H2O2 e 0,90 µM de 

Fe(II)), com cerca de 75% de degradação de MC-LR quando em concentração inicial de 1 

µM e de 97% quando em concentração inicial de 0,5 µM. 

 

Para uma mesma matriz, água ultrapura contendo metanol ou água do Lago Paranoá 

contendo metanol, a mudança na concentração inicial de CYN não resultou em variações 

consideráveis nos residuais de H2O2 quando de Fe(II), como observado nas Figuras 5.23 e 

5.24. Tal fato já era esperado, uma vez que não houve mudanças na relação molar 

H2O2/Fe(II) e principalmente no valor de pH inicial da solução, que desempenha um papel 

importante na eficiência do processo Fenton, seja pela precipitação de Fe(III) ou pela 

decomposição de H2O2. Entretendo, comparando-se as matrizes avaliadas, nota-se que o 

residual de Fe(II) foi inferior na matriz água do Lago Paranoá contendo metanol e tal fato 

pode estar associado com o aumento do sequestro de radicais O• H pelo Fe(II) causado pelo 

aumento das doses dos reagentes Fenton nesta matriz. 

 

É importante ressaltar ainda que o aumento da concentração inicial de CYN resultou no 

aumento da concentração de metanol presente na água de estudo. Quando as concentrações 

iniciais de CYN foram 0,05, 0,1 e 0,2 µM, as concentrações resultantes de metanol na água 

de estudo foram respectivamente 513,3, 1026,6 e 2053,2 µM. O fato de a eficiência de 

degradação de CYN ter apresentado redução máxima de 13 pontos percentuais quando a 

concentração de metanol na água de estudo aumentou de 513,3 para 2053,2 µM mostra que 

a interferência do metanol na degradação de CYN foi baixa, como já discutido no item 5.4. 

A baixa interferência do metanol na degradação de CYN fica evidente ao se comparar 

ensaios conduzidos nas mesmas condições (0,05 µM de CYN, 25 μM de H2O2, 62,5 μM de 

Fe(II), pH inicial 5 e 30 min de reação) em matrizes água ultrapura sem metanol (Figura 

5.22(a)) e água ultrapura contendo metanol (Figura 5.23(a)), nos quais observa-se que não 

houve diferença considerável na degradação de CYN, que foi entre 98 e 99% para as duas 

matrizes. 

 

Já com relação à possível aplicação em escala real do processo Fenton para degradação de 

CYN, o fato de o aumento da concentração inicial da toxina não impactar de forma notável 

a degradação é importante, já que indica um efeito de amortecimento de variações na 

concentração de CYN na água a ser tratada. 
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5.6 FASE 5: EFEITO DO pH INICIAL 

 

Outro fator importe no processo Fenton é o pH de oxidação. Como o pH variou durante o 

processo de oxidação (não foram usadas soluções tampão), a eficiência de oxidação de CYN 

foi avaliada para os valores de pH inicial 3, 4, 5, 7 e 9, com relação molar H2O2/Fe(II) ótima 

de 0,4 obtida na Fase 1. Para a matriz água ultrapura contendo metanol, as doses de H2O2 e 

Fe(II) foram respectivamente de 25 µM e 62,5 µM. Já para a matriz água do Lago Paranoá 

contendo metanol, foram utilizadas as doses de 75 µM de H2O2 e 187,5 µM de Fe(II). 

 

Nas Figuras 5.25 e 5.26 são apresentadas para cada valor de pH inicial as concentrações 

residuais de CYN, CONP, H2O2, Fe(II), Fe(III) e ferro total, e o desenvolvimento do pH de 

oxidação em matrizes água ultrapura contendo metanol e água do Lago Paranoá contendo 

metanol, respectivamente. 
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Figura 5.25 – Valores médios (n=3) e desvio padrão das concentrações residuais de (a) 

CYN, (b) H2O2, e (c) Fe(II), Fe(III) e ferro total, e (d) desenvolvimento do pH de oxidação 

para diferentes valores de pH inicial, mantendo-se fixa em 0,4 a relação molar H2O2/Fe(II). 

Matriz água ultrapura contendo metanol, tempo de reação de 30 min, pH inicial ≈ 5, dose 

de H2O2 de 25 μM e dose de Fe(II) de 62,5 μM. 
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Figura 5.26 – Valores médios (n=3) e desvio padrão das concentrações residuais de (a) 

CYN e CONP, (b) H2O2, e (c) Fe(II), (d) Fe(III), (e) ferro total, e (f) desenvolvimento do 

pH de oxidação para diferentes valores iniciais de pH, mantendo-se fixa em 0,4 a relação 

molar H2O2/Fe(II). Matriz água do Lago Paranoá contendo metanol, tempo de reação de 30 

min, pH inicial ≈ 5, dose de H2O2 de 75 μM e dose de Fe(II) de 187,5 μM. 

 

Ao se comparar as Figuras 5.25 e 5.26, nota-se que o efeito do pH inicial na degradação de 

CYN foi semelhante nas matrizes água ultrapura contendo metanol e água do Lago Paranoá 

contendo metanol. A partir da Figura 5.25(a), observa-se que as eficiências de degradação 

de CYN em matriz água ultrapura contendo metanol foram de 93%, 98%, 98%, 54% e 31%, 

quando o valor de pH inicial foi de 3, 4, 5, 7 e 9, respectivamente. Já para a matriz água do 

Lago Paranoá contendo metanol, as eficiências de degradação de CYN foram de 96%, 97%, 
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96%, 21% e 21%, quando o valor de pH inicial foi respectivamente de 3, 4, 5, 7 e 9 (Figura 

5.26(a)). Para as duas matrizes avaliadas, as maiores eficiências de degradação de CYN, 

entre 97 e 98%, foram obtidas para o valor de pH inicial 4. 

 

Entretanto, apesar de haver o consenso de que valores de pH entre 3 e 4 são ótimos para o 

processo Fenton (Pignatello et al., 2006; Tekin et al., 2006; Zhong et al., 2009), a degradação 

de CYN obtida para o valor de pH inicial 3 foi ligeiramente inferior às degradações obtidas 

para os valores de pH 4 e 5 em matriz água ultrapura contendo metanol (Figura 5.25(a)). Tal 

fato pode ter sido causado pelo excesso de Fe(II), uma vez que o ferro total medido foi 

notavelmente superior ao Fe(II) dosado, o que pode ter aumentado o sequestro do radical 

O• H, reduzindo a eficiência de oxidação de CYN. 

 

Após o início das reações de Fenton, o valor de pH da solução caiu de forma rápida, se 

estabilizando após cerca de 5 min de reação. Como não há capacidade de tamponamento na 

matriz água ultrapura contendo metanol e não foram utilizadas soluções tampões, após 30 

min de reação, o valor de pH caiu de 9 para 5,4, de 7,0 para 4,3, de 5,1 para 4,0, de 4,0 para 

3,7 e não houve variação quando o valor de pH inicial foi 3. Como a presença de alcalinidade 

na matriz água do Lago Paranoá contendo metanol (28,8 mg/L de CaCO3) pode atuar como 

tampão, observa-se na Figura 5.26(f), que os valores de pH final foram maiores, em 

comparação com a matriz água ultrapura contendo metanol, quando o pH inicial foi 7 e 9. 

Após 30 min de reação, o pH caiu de 9 para 6,5, de 7,0 para 6,1, de 5,0 para 3,5, de 4,0 para 

3,4 e não houve variação quando o pH inicial foi 3. 

 

Para as duas matrizes avaliadas, o fato de o pH final da solução ter se mantido na faixa ótima 

de pH entre 3 e 4 quando o pH inicial foi 3, 4, e 5, justifica a proximidade das eficiências de 

degradações de CYN observadas. Já para os valores de pH inicial de 7 e de 9, as menores 

degradações de CYN podem ser atribuídas ao aumento da precipitação de Fe(III), que 

segundo Laat e Gallard (1999) ocorre em valores de pH maiores que 3,2. A decomposição 

do H2O2 em condições alcalinas também pode ter contribuído para a redução da eficiência 

de degradação de CYN obtidas para valores de pH inicial de 7 e de 9 (Rivas et al., 2003; 

Jung et al., 2009). 

 

Comparando-se as diferenças de degradação de CYN para valores de pH inicial de 7 e de 9 

em matrizes água ultrapura contendo metanol (entre 31% e 54%) e água do Lago Paranoá 
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contendo metanol (21%), a menor oxidação de CYN em matriz água do Lago Paranoá pode 

ser resultado não somente da decomposição do H2O2 na presença de alcalinidade associada 

ao menor desempenho do processo Fenton em pH acima de 4, mas também pela presença na 

água natural de carbonato e bicarbonato, que podem atuar no sequestro do radical O• H 

(Brezonik e Fulkerson-Brekken, 1998; Mehrvar et al., 2002; Kang et al., 2018; Lee et al., 

2018). 

 

Efeito similar foi reportado por Schneider et al. (2022), que avaliaram a degradação de CYN 

em água ultrapura pelo processo Fenton (concentrações de 0,72 μM de CYN, 10 μM de 

H2O2, 20 μM de Fe(II) e 60 min de reação) e relataram degradações de CYN de cerca de 

12%, 58%, 50% e 2% para os respectivos valores de pH inicial 3,0; 4,3; 5,6; e 11,0. Com 

relação à degradação de MC-LR em água ultrapura pelo processo Fenton (0,2 µM de MC-

LR, 147 µM de H2O2 e 90 µM de Fe(II) e 5 min de reação), Park et al. (2017) obtiveram 

eficiências de degradação de MC-LR de cerca de 77%, 68%, 54% e 10%, quando o pH inicial 

foi 3, 5, 7 e 9, respectivamente. Zhong et al. (2009) também obtiveram resultados 

semelhantes para o efeito do pH inicial (2,02 a 6,84) na degradação de MC-RR em água 

ultrapura no processo Fenton com concentrações iniciais de MC-RR de 1,45 mg/L, H2O2 de 

1,5 mM e Fe(II) de 0,1 mM. Os autores obtiveram a máxima degradação de 97% para o pH 

3,01, porém ressalta-se ainda que o aumento do pH de 3,01 para 5,12 resultou na redução da 

eficiência de oxidação de 97 para 94%. 

 

A partir da Figura 5.26(d) pode-se afirmar que a precipitação de Fe(III) possui pouco 

impacto na eficiência de degradação de CYN em matriz água do Lago Paranoá contendo 

metanol. Para o pH inicial 3 não foi detectada precipitação de Fe(III), como esperado. 

Entretanto, observa-se ainda na Figura 5.26(d) que a precipitação de Fe(III) se manteve 

aproximadamente constante (entre 124 e 139 µM de Fe(III) precipitado) para os valores de 

pH entre 4 e 9. 

 

Ao se comparar a eficiência de oxidação de CYN em matriz água do Lago Paranoá contendo 

metanol (Figura 5.26(a)) para o pH inicial 3 com as eficiências de degradação para os valores 

de pH inicial 4 e 5, nota-se que a precipitação de Fe(III) não teve influência significativa no 

processo, já que a degradação de CYN foi similar (entre 96% e 97%) para os valores de pH 

inicial 3, 4 e 5. 
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A precipitação de Fe(III) não prejudicou de forma significativa o processo Fenton nas 

condições analisadas possivelmente em função da relação molar H2O2/Fe(II) ótima de 0,4 

utilizada, já que o excesso de Fe(II) em relação ao H2O2 dispensa a necessidade de Fe(III) 

dissolvido para regeneração de Fe(II). 

 

Por outro lado, ressalta-se ainda que precipitação de Fe(III) em matriz água natural contendo 

turbidez pode favorecer a remoção por coagulação/floculação de matéria orgânica natural 

dissolvida, aumentando a disponibilidade de radicais O• H para reagirem com a CYN. 

 

5.7 FASE 6: CINÉTICA 

 

Como já descrito na revisão bibliográfica, durante o processo Fenton, o H2O2 reage com 

Fe(II) para produzir, principalmente, radicais O• H , radicais HO2
• , radicais ( 𝑆𝑂4

−• ) e 

complexos de ferro de alta valência, que podem oxidar compostos orgânicos e inorgânicos 

(Lee et al., 2013; Miller et al., 2017). A cinética de degradação dos compostos orgânicos 

depende das características da molécula. 

 

5.7.1 Matriz água ultrapura contendo metanol 

 

Neste estudo, os experimentos cinéticos foram realizados com o excesso de reagentes Fenton 

e com relação molar H2O2/Fe(II) ótima de 0,4 obtida na Fase 1. Para a matriz água ultrapura 

contendo metanol, foram utilizadas as doses de 25 µM de H2O2 e 62,5 µM de Fe(II), o que 

representa, respectivamente, 500 e 1250 vezes a concentração inicial de CYN. 

 

Devido ao excesso dos reagentes H2O2 e Fe(II) em relação a CYN, considerou-se que a 

oxidação de CYN pelo processo Fenton se dá por meio de uma pseudocinética, a qual foi 

utilizada para o cálculo dos parâmetros cinéticos (ordem e a constante da taxa de reação).  

 

O ajuste dos dados experimentais aos modelos cinéticos, usando o método da integração, 

para as réplicas da matriz água ultrapura contendo metanol é mostrado na Figura 5.27, 

enquanto os parâmetros cinéticos da oxidação de CYN em água ultrapura contendo metanol 

para cada réplica são mostrados na Tabela 5.6. 
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Figura 5.27 – Ajuste dos dados experimentas de degradação de CYN em água ultrapura 

contendo metanol pelo processo Fenton aos modelos cinéticos de (a) pseudo-zero-ordem, 

(b) pseudo-primeira-ordem, (c) pseudo-segunda-ordem e (d) pseudo-terceira-ordem. 

Tempo de reação de 30 min, pH inicial 5, concentração de 0,05 µM de CYN e doses de 25 

µM de H2O2, 62,5 µM de Fe(II). 

 

Tabela 5.6- Parâmetros cinéticos da oxidação de CYN em água ultrapura contendo metanol 

pelo processo Fenton. Tempo de reação de 30 min, pH inicial 5, concentração de 0,05 µM 

de CYN e doses de 25 µM de H2O2, 62,5 µM de Fe(II). 

Modelo cinético 

(Pseudo-ordem) 

Réplica 1 Réplica 2  Média 

k a R² k a R² k a R² 

Zero 1,925E-11 0,76 1,987E-11 0,87 1,956E-11 0,82 

Primeira 1,007E-03 0,80 0,813E-03 0,90 0,910E-03 0,85 

Segunda 6,435E+04 0,73 3,748E+04 0,87 5,092E+04 0,80 

Terceira 4,978E+12 0,60 1,934×10+12 0,79 4,978E+12 0,70 
a k é a constante da taxa aparente de pseudo-zero-ordem (M s-1), constante da taxa aparente de 

pseudo-primeira-ordem (s-1), constante da taxa aparente de pseudo-segunda-ordem (M-1 s-1), 

constante da taxa aparente de pseudo-terceira-ordem (M-2 s-1). 

 

Como apresentado na Figura 5.27 e baseado no valor de R² (Tabela 5.6), a oxidação de CYN 

pelo processo Fenton foi melhor descrita pelo modelo cinético de pseudo-primeira-ordem. 

Os resultados obtidos em todas as três réplicas mostraram uma tendência similar em relação 

à adequação dos dados experimentais obtidos a esse modelo cinético. 
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Como já mencionado, poucos estudos avaliando a oxidação do CYN pelo processo Fenton 

foram publicados até o presente momento. Schneider et al. (2022) reportaram que a 

degradação de CYN pelo processo Fenton segue uma cinética de segunda ordem, entretanto 

os autores não apresentaram nenhum parâmetro cinético ou de ajuste ao modelo cinético. A 

oxidação de CYN e também de MC-RR pelo processo Fenton-like heterogêneo 

(H2O2/Fe3O4-R400) foi relatada por Munoz et al. (2019). Os autores estudaram a oxidação 

de 1,2 µM de CYN e de 0,5 µM de MC-RR em água ultrapura, pH inicial 5, dosando os 

reagentes Fenton em excesso (58,8 µM de H2O2 para CYN, 75,0 µM de H2O2 para MC-RR 

e concentração fixa de Fe3O4-R400 de 863,8 µM). Sob essas condições, foram obtidas as 

constantes da taxa aparente de pseudo-primeira-ordem de 7,4167 s-1 para CYN e 10,0167s-1 

para MC-RR. 

 

A constante da taxa de reação para CYN obtida por Munoz et al. (2019) é significativamente 

maior do que a obtida neste trabalho (0,910×10-3 s-1, Tabela 5.6). Da mesma forma, a 

constante de taxa de reação para MC-RR reportada por Munoz et al. (2019) também é 

consideravelmente maior do que o valor de 2,165×10-3 s-1 relatado por Zhong et al. (2009), 

que avaliaram a degradação de 0,7 µM de MC-RR em água ultrapura, pH inicial 3 e com 

excesso de reagentes Fenton (1500 µM de H2O2 e 100 µM de Fe(II)). 

 

As taxas de reação obtidas por Munoz et al. (2019) podem ser atribuídas ao próprio 

nanocatalisador utilizado (Fe3O4-R400), que foi especialmente projetado e otimizado para a 

oxidação no processo Fenton-like heterogêneo (Álvarez-Torrellas et al., 2020). Como os 

nanocatalisadores possuem elevada área superficial e baixa resistência à difusão, eles são 

mais eficientes que os catalisadores heterogêneos convencionais (Garrido-Ramírez et al., 

2010). 

 

As diferenças observadas nos valores de constante da taxa aparente de pseudo-primeira-

ordem refletem as diferentes produções de radicais OH•  em cada processo. Deve-se 

ressaltar ainda que as constantes de taxa de reação maiores podem indicar maior 

concentração de radicais OH• , uma vez que a concentração dos radicais OH•  é incorporada 

à constante de taxa aparente e/ou a maior suscetibilidade da molécula à oxidação pelos 

radicais OH• . 
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Ressalta-se que, apesar dessas diferenças, a constante de taxa de reação para a degradação 

de CYN obtida no presente trabalho está na mesma ordem de grandeza da constante de taxa 

aparente de 4×10-3 s-1 reportada por Chen et al. (2015), ao empregar o processo UV-TiO2 

sob as seguintes condições: 2,4 µM de CYN inicial, 313 µM de TiO2, saturação de O2 e 350 

nm de irradiação com intensidade de cerca de 1,12×1016 fótons/s cm. 

 

5.7.2 Matriz água do Lago Paranoá contendo metanol 

 

Experimentos cinéticos também foram realizados para avaliar o efeito da matriz água do 

Lago Paranoá contendo metanol na degradação de CYN. Esses experimentos foram 

conduzidos com excesso de reagentes Fenton, 75 µM de H2O2 e 187,5 µM de Fe(II), e com 

a relação molar H2O2/Fe(II) ótima de 0,4 obtida na Fase 1. O ajuste dos dados obtidos nesses 

experimentos aos modelos cinéticos é mostrado na Figura 5.28. 
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Figura 5.28 – Ajuste dos dados experimentas de degradação de CYN em água do Lago 

Paranoá contendo metanol pelo processo Fetnon aos modelos cinéticos de (a) pseudo-zero-

ordem, (b) pseudo-primeira-ordem, (c) pseudo-segunda-ordem e (d) pseudo-terceira-

ordem. Tempo de reação de 30 min, pH inicial 5, concentração de 0,05 µM de CYN e 

doses de 75 µM de H2O2, 187,5 µM de Fe(II). 
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Os parâmetros cinéticos da oxidação de CYN em matriz água do Lago Paranoá contendo 

metanol para cada réplica são mostrados na Tabela 5.7. 

 

Tabela 5.7- Parâmetros cinéticos da oxidação de CYN em água do Lago Paranoá contendo 

metanol pelo processo Fenton. Tempo de reação de 30 min, pH inicial 5, concentração de 

0,05 µM de CYN e doses de 75 µM de H2O2, 187,5 µM de Fe(II). 

Modelo cinético 

(Pseudo-ordem) 

Réplica 1 Réplica 2  Média 

k a R² k a R² k a R² 

Zero 1,627E-11 0,470 1,729E-11 0,559 1,678E-11 0,51 

Primeira 1,208E-03 0,784 1,208E-03 0,839 1,208E-03 0,81 

Segunda 1,314E+05 0,963 1,314E+05 0,972 1,314E+05 0,97 

Terceira 1,878E+13 0,995 1,878E+13 0,958 1,878E+13 0,98 
a k é a constante da taxa aparente de pseudo-zero-ordem (M s-1), constante da taxa aparente de 

pseudo-primeira-ordem (s-1), constante da taxa aparente de pseudo-segunda-ordem (M-1 s-1), 

constante da taxa aparente de pseudo-terceira-ordem (M-2 s-1). 

 

Como mostrado na Figura 5.29 e baseado no valor de R² (Tabela5.7), a oxidação de CYN 

pelo processo Fenton nesta matriz foi melhor descrita pelos modelos cinéticos de pseudo-

segunda-ordem e pseudo-terceira-ordem. 

 

O aumento da ordem da reação de degradação de CYN pelo processo Fenton em água 

natural, em comparação com a matriz água ultrapura, pode ter sido resultado da associação 

entre o próprio aumento das concentrações de reagentes Fenton e o efeito causado pela 

adição de matéria orgânica natural presente na água de estudo. 

 

A concentração média de matéria orgânica natural na água de estudo (133,628 µM C, Tabela 

5.5) pode ser considerada constante, já que é pelo menos 2.500 vezes a concentração inicial 

de CYN, e à medida que a oxidação de CYN ocorre, a competição pelo radical OH•  

aumenta. Dessa forma, quando a concentração de CYN é máxima, ocorre uma rápida queda 

seguida pela estabilização da concentração de CYN devido ao aumento da competição com 

a matéria orgânica natural, simulando um comportamento de reação de ordens maiores. 

 

5.8 FASE 7: EFEITO DA PRESENÇA DE ÁCIDOS HÚMICOS E MATÉRIA 

ORGÂNICA ALGOGÊNICA NA OXIDAÇÃO DE CYN 

 

Diversos compostos presentes em águas naturais podem atuar no sequestro dos radicais 

OH• , como os ácidos húmicos (AH) e, em casos de florações de cianobactérias, a matéria 

orgânica algogênica (MOA). Nesse sentido, para avaliar a interferência dos AH e da MAO 
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da degradação de CYN três grupos de ensaios foram realizados. Como em ensaios anteriores, 

o tempo de reação foi de 30 min, a relação molar H2O2/Fe(II) ótima de 0,4 (com diferentes 

doses de H2O2 e Fe(II)) e pH inicial em torno de 5. 

 

O primeiro grupo de ensaios foi realizado para fins de comparação (branco) e avaliou mais 

uma vez a degradação de 0,05 µM de CYN em matriz água ultrapura contendo metanol. No 

segundo grupo, ensaios foram conduzidos enriquecendo-se a matriz água ultrapura contendo 

metanol com  0,05 µM de CYN e 5 mg/L de AH. Por fim, no terceiro grupo de ensaios, a 

matriz água ultrapura sem metanol foi enriquecida com material lisado de cultivo de células 

de Raphidiopsis raciborskii (CONP = 125 µM C) de modo a se obter a concentração de cerca 

0,05 µM de CYN. 

 

Nas Figuras 5.29, 5.30 e 5.31 são apresentadas as degradações de CYN em matrizes água 

ultrapura e água ultrapura contendo metanol sem e com adição de AH e MOA pelo processo 

Fenton, bem como os residuais de Fe(II), Fe(III), ferro total, H2O2 e o desenvolvimento do 

pH durante o processo de oxidação em casa situação analisada. 

 

A partir da Figura 5.29, observa-se que a degradação de CYN em água ultrapura contendo 

metanol pelo processo Fenton foi de 99% com 25 µM de H2O2 e 62,5 µM de Fe(II) e de 

aproximadamente 100% paras as demais concentrações de 50, 75 e 100 µM de H2O2 e 125, 

187,5 e 250 µM de Fe(II), respectivamente. Como mencionado anteriormente, nenhuma 

mineralização significativa, com redução de CONP > 10%, foi observada, possivelmente 

devido à presença de metanol na água de estudo, como já discutido no item 5.4. 

 

Já na Figura 5.30, observa-se que a degradação do CYN em água ultrapura contendo metanol 

e contendo 5 mg/L de AH foi de 97% com 25 µM de H2O2 e 62,5 µM de Fe(II), 99% com 

50 µM de H2O2 e 125 µM de Fe(II), e cerca de 100% com 75 e 100 µM de H2O2 e 187,5 e 

250µM de Fe(II). Com relação as concentrações de CONP, observou-se redução de cerca de 

21%, independentemente das concentrações de H2O2 e Fe(II) utilizadas. 

 

Comparando-se as Figuras 5.29 e 5.30, nota-se que a adição de cerca de 5 mg/L de AH (586 

µM C) não afetou de forma considerável eficiência de degradação de CYN. Nos 

experimentos contendo ácidos húmicos (Figura 5.30), a redução de 21% de CONP observada 

ocorreu provavelmente devido à coagulação e floculação, uma vez que a alta concentração 



99 

de AH associada a precipitação de Fe(III) no processo Fenton podem favorecer a formação 

de flocos. Li et al. (2020) avaliaram a coagulação de AH por sais férricos e reportaram a 

formação de flocos tanto com Fe(II) quanto com Fe(III). De fato, nos experimentos com AH 

foi observada a formação de flocos, que foram retidos na membrana em microfibra de vidro 

com tamanho de poro de cerca 0,7 µm utilizada para preparação das amostras para análise 

de CONP. 
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Figura 5.29 – Valores médios (n=3) e desvio padrão das concentrações residuais de (a) 

CYN e CONP, (b) H2O2, (c) Fe(II), (d) Fe(III), (e) ferro total, e (f) desenvolvimento do pH 

de oxidação para diferentes doses de H2O2 e Fe(II), mantendo-se fixa em 0,4 a relação 

molar H2O2/Fe(II). Matriz água ultrapura contendo metanol, tempo de reação de 30 min e 

pH inicial ≈ 5. 
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Figura 5.30 – Valores médios (n=3) e desvio padrão das concentrações residuais de (a) 

CYN e CONP, (b) H2O2, (c) Fe(II), (d) Fe(III), (e) ferro total, e (f) desenvolvimento do pH 

de oxidação para diferentes doses de H2O2 e Fe(II), mantendo-se fixa em 0,4 a relação 

molar H2O2/Fe(II). Matriz água ultrapura contendo metanol e 5 mg/L de AH, tempo de 

reação de 30 min e pH inicial ≈ 5. 

 

A Figura 5.31 mostra que a degradação pelo processo Fenton de CYN em água ultrapura 

sem metanol contendo MOA foi de aproximadamente 100% independentemente das doses 

de H2O2 e Fe(II) avaliadas. Observa-se ainda na Figura 5.31 que, apesar da variação, não 

houve redução da concentração média de CONP, sugerindo que a mineralização da MOA e 

de CYN não foram consideráveis. Ressalta-se que a variação dos valores de CONP 

observada entre as réplicas do ensaio pode estar associada a degradação do material lisado 



101 

de cultivo de células de Raphidiopsis raciborskii utilizado para enriquecer a matriz, uma vez 

que a concentração de CONP no material lisado diminuiu em cada réplica. 
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Figura 5.31 – Valores médios (n=3) e desvio padrão das concentrações residuais de (a) 

CYN e CONP, (b) H2O2, (c) Fe(II), (d) Fe(III), (e) ferro total, e (f) desenvolvimento do pH 

de oxidação para diferentes doses de H2O2 e Fe(II), mantendo-se fixa em 0,4 a relação 

molar H2O2/Fe(II). Matriz água ultrapura contendo MOA (CONP = 125 µM C), tempo de 

reação de 30 min e pH inicial ≈ 5. 

 

Apesar de Baresova et al. (2017) e Pivokonsky et al. (2012) terem reportado a remoção de 

matéria orgânica algogênica por coagulação com sulfato de Fe(III) em pH inferior a 6,5, 

neste trabalho não foi observada a remoção de matéria orgânica algogênica por coagulação 

e floculação, uma vez que não houve remoção de CONP e a formação de flocos não foi 
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observada. Esse fato pode estar associado às baixas concentrações de matéria orgânica 

algogênica utilizadas neste trabalho (cerca de 125 µM C) em comparação com os outros 

trabalhos citados. 

 

Apesar de as constantes da taxa de reação entre o radical OH•  e o metanol (1,2 a 10,3 × 108 

M−1 s−1, (Overend e Paraskevopoulo, 1978; Hess e Tully, 1989)), entre o radical OH•  e os 

AH (5,7 a 6,4 × 108 M−1 s−1, (Mckay et al., 2013)), e entre o radical OH•  e a MOA (4,0 a 

8,0 × 108 M−1 s−1, (Lee et al., 2018)) apresentarem ordem de grandeza similares, as diferentes 

concentrações destes compostos não afetaram de forma considerável a degradação de CYN. 

Comparando-se as Figuras 5.29, 5.30 e 5.31, nota-se que, nas condições avaliadas e com 

excesso dos reagentes H2O2 (25 a 100 µM) e Fe(II) (62,5 a 250 µM), não houve 

interferências notáveis do metanol, dos AH e da MOA na degradação de CYN pelo processo 

Fenton. Independentemente das doses de H2O2 e Fe(II) e da presença de metanol, AH ou 

MOA, a eficiência de degradação de CYN pelo processo Fenton foi superior a 97%. 
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6 CONCLUSÕES E RECOMENDAÇÕES 

 

A oxidação de CYN foi avaliada por meio do processo Fenton em três matrizes distintas: 

água ultrapura, água ultrapura contendo metanol e água do Lago Paranoá (Brasília/Distrito 

Federal) também contendo metanol. 

 

Para as três matrizes avaliadas, nas faixas de relações molares H2O2/Fe(II) testadas, a 

degradação de CYN aumentou à medida que o valor da relação molar H2O2/Fe(II) foi de 

cerca de 0,4 e diminuiu sistematicamente com o aumento do valor da relação molar 

H2O2/Fe(II). Para a matriz água ultrapura contendo metanol, a maior degradação de CYN, 

84 a 99%, foi obtida quando a relação molar H2O2/Fe(II) foi de 0,4 usando 25 µM H2O2 e 

62,5 µM Fe(II). Para a matriz água ultrapura, sem metanol, cerca de 100% de degradação de 

CYN foi obtida para a relação molar H2O2/Fe(II) de 0,4 também usando 25 µM H2O2 e 62,5 

µM Fe(II). Já para a matriz água do Lago Paranoá contendo metanol, a máxima degradação 

de CYN foi de 89% obtida para a relação molar H2O2/Fe(II) de 0,4 com doses de 75 µM 

H2O2 e 187,5 µM Fe(II). 

 

O aumento das doses de H2O2 e Fe(II), mantendo-se fixa a relação molar H2O2/Fe(II) de 0,4, 

proporcionou aumento de eficiência de degradação de CYN. Em matriz água ultrapura 

contendo metanol, o aumento da dose dos reagentes Fenton de 25 µM de H2O2 e 62,5 µM 

de Fe(II) para 50 µM de H2O2 e 125 µM de Fe(II) resultou no aumento da eficiência de 

oxidação de CYN de 84 para 91%. Para a matriz água ultrapura, sem metanol, o aumento da 

dose dos reagentes Fenton de 25 µM de H2O2 e 62,5 µM de Fe(II) para 50 µM de H2O2 e 

125 µM de Fe(II) resultou no aumento da eficiência de oxidação de CYN de 98 para cerca 

de 100%. Já para a matriz água do Lago Paranoá contendo metanol, o aumento dos reagentes 

Fenton de 75 µM de H2O2 e 187,5 µM de Fe(II) para 100 µM de H2O2 e 250 µM de Fe(II) 

resultou no aumento da eficiência de oxidação de CYN de 89 para 98%. O aumento das 

doses de H2O2 e Fe(II), mantendo-se fixa a relação molar H2O2/Fe(II) em 0,4, não apresentou 

comportamento linear, havendo valor a partir do qual o aumento das doses resulta em 

aumento marginal na eficiência de degradação. 

 

Adotando-se valor de pH inicial em torno de 5, a eficiência de degradação de CYN pelo 

processo Fenton foi pouco afetada pela concentração inicial de CYN. Em matriz água 
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ultrapura contendo metanol, com relação molar H2O2/Fe(II) de 0,4 (25 µM H2O2 e 62,5 µM 

Fe(II)), a degradação de CYN foi de 99%, 97% e 86%, quando as concentrações iniciais de 

CYN foram de 0,05, 0,1 e 0,2 µM, respectivamente. Para a água do Lago Paranoá contendo 

metanol, com relação molar H2O2/Fe(II) de 0,4 (75 µM H2O2 e 187,5 µM Fe(II)), a 

degradação de CYN foi de 94%, 91% e 85%, quando as concentrações iniciais de CYN 

foram 0,05, 0,1 e 0,2 µM, respectivamente. 

 

Elevados valores de degradação de CYN pelo processo Fenton foram obtidos para valores 

de pH inicial entre 3 e 5, uma vez que o pH final de oxidação nesta faixa foi similar. 

Mantendo a relação molar H2O2/Fe(II) de 0,4, a degradação de CYN em matriz água 

ultrapura contendo metanol foi de 93%, 98%, 98%, 54% e 31% em matriz água ultrapura 

contendo metanol usando 25 µM H2O2 e 62,5 µM Fe(II), e foi de 96%, 97%, 96%, 21% e 

21% em matriz água do Lago Paranoá contendo metanol usando 75 µM H2O2 e 187,5 µM 

Fe(II), quando o valor do pH inicial foi de 3, 4, 5, 7 e 9, respectivamente. 

 

A oxidação de CYN em matriz água ultrapura contendo metanol pelo processo Fenton seguiu 

o modelo cinético de pseudo-primeira-ordem com constante da taxa de reação aparente 

média de 0,910 × 10-3 s-1. Para a matriz água do Lago Paranoá contendo metanol, a ordem 

de reação não foi totalmente definica, uma vez que a oxidação de CYN aproximou-se tanto 

do modelo cinético de pseudo-segunda-ordem como de pseudo-terceira-ordem com 

constantes da taxa reação aparente média de 1,314 × 105 M-1 s-1 1,878 × 1013 M-2 s-1, 

respectivamente. 

 

A degradação de CYN não foi notadamente alterada pela presença de ácidos húmicos (5 

mg/L) ou de matéria orgânica algogênica (125 µM C). Entretanto, em condições semelhantes 

de pH inicial, concentrações de CYN, H2O2 e Fe(II) e relação molar H2O2/Fe(II) de 0,4, o 

aumento da concentração de metanol de 0 (matriz água ultrapura sem metanol) para 513,3 

µM (matriz água ultrapura contendo metanol) resultou na redução da eficiência de 

degradação de CYN de cerca de 100% para 84 a 99%, provavelmente em função do 

sequestro dos radicais hidroxila pelo metanol. 

 

Assim, como a degradação de CYN pelo processo Fenton para a condição otimizada de 

relação molar H2O2/Fe(II) não é muito afetada por variações na matriz, este processo parece 

ser uma alternativa promissora no tratamento de água para consumo humano, com 
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possibilidade de ser implementado em escala real em estações de tratamento existentes. 

Entretanto, ainda são necessários estudos futuros para avaliar a influência do processo 

Fenton na coagulação/floculação (com avaliação das remoções por oxidação e por 

coagulação e floculação) e, consequentemente, na geração de lodo e residuais de ferro, em 

função das características da água bruta. Sugere-se ainda para pesquisas futuras a avaliação 

de outros interferentes presentes em águas naturais como bicarbonatos e cloretos, a 

interferência da matriz na cinética, além da avaliação da etapa do tratamento de água mais 

adequada para aplicação do processo Fenton. 
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