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RESUMO 
 

Estudos relacionados à qualidade de águas superficiais especialmente 
àqueles voltados a presença de contaminantes têm aumentado a fim de conhecer 
potenciais riscos a vida aquática e a saúde humana. Com o desenvolvimento e 
melhoria de técnicas analíticas é possível identificar compostos orgânicos em baixas 
concentrações (nano a microgramas por litro), os quais não são degradados pelos 
sistemas convencionais de tratamento de esgoto, efluentes e água. Há uma parte 
desses compostos que ainda se desconhece potenciais impactos ecotoxicológicos, 
os quais são denominados Contaminantes Emergentes. Dentre eles, os fármacos 
têm se destacado, sendo a tetraciclina (TC) um dos tipos de antibióticos mais 
utilizados pela medicina humana e veterinária. Como uma possível alternativa frente 
a essa dificuldade, estão os Processos Oxidativos Avançados (POA), os quais tem 
demonstrado eficiência na mineralização destes tipos de compostos. Um desses 
processos é o Bio-Fenton, que se trata de uma melhoria do processo de Fenton 
clássico no qual se utiliza enzimas, como a glucose oxidase, para geração de 
peróxido in situ. Por se tratar de um processo misto (químico e enzimático) se faz 
necessário o entendimento de seu mecanismo na degradação da TC avaliando 
fatores como pH, temperatura, concentração de ferro, substrato e enzima. O 
monitoramento da concentração de TC foi feito por análises de Cromatografia 
Líquida de Alta Eficiência (CLAE) onde se alcançou em 8 minutos percentuais de 
degradação satisfatórios que variaram de 66,4% a 84,9%. Já após 64 minutos 
obteve-se uma melhoria dos resultados atingindo 85,9% a 92,4% de degradação. 
Nas reações em que não houve ajuste de pH e também nos ensaios em que o pH 
inicial foi ajustado para 6, obteve-se maiores valores de degradação, que as reações 
com pH ajustado para 3. A condição de temperatura 31 ºC foi considerada a mais 
indicada para a reação. Em relação ao efeito da concentração de ferro sobre a 
reação, observou-se uma tendência de aumento da degradação á medida que mais 
ferro foi disponibilizado até a concentração de 0,25 mM. Quanto à influência da 
concentração da enzima e do substrato demonstrou-se que a proporção entre os 
reagentes da reação foi adequada nas concentrações testadas, atingindo valores 
finais de degradação de 88,8 a 91,7%. Assim, avaliando-se separadamente as 
variáveis, considerou-se que as seguintes condições de operação do Bio-Fenton 
levaram às melhores condições de degradação da TC: Temperatura 31 ºC; pH 
natural (4,2), [FeSO4] = 0,25 mM, [dextrose anidra] = 75 mg L-¹, [GOx] = 40 mg L-¹, 
[tampão fosfato] = 5 mM. Desta forma, o processo de Bio-Fenton utilizando a enzima 
glucose oxidase como catalisadora da reação de degradação da TC pode ser 
considerada uma alternativa aos processos convencionais existentes. 
 
Palavras-chave: Contaminantes Emergentes. Enzima. Processos Oxidativos 

Avançados. Antibióticos. CLAE. 
 



 
 

ABSTRACT 
 

Studies related to the quality of surface water, especially those aimed at the 
presence of contaminants, have increased in order to discover potential risks to 
aquatic life and human health. With the development and improvement of analytical 
techniques, it is possible to identify organic compounds in low concentrations (nano 
to micrograms per liter), which are not degraded by conventional sewage, effluent 
and water treatment systems. There is a part of these compounds that is still 
unaware of the potential ecotoxicological impacts, which are called Emerging 
Contaminants. Among them, the drugs have stood out, being tetracycline (CT) one of 
the types of antibiotics most used by human and veterinary medicine. As a possible 
alternative in the face of this difficulty, there are Advanced Oxidative Processes 
(POA), which have shown efficiency in the mineralization of these types of 
compounds. One of these processes is Bio-Fenton, which is an improvement on the 
classic Fenton process in which enzymes, such as glucose oxidase, are used to 
generate peroxide in situ. Whereas it is a mixed process (chemical and enzymatic), it 
is necessary to understand its mechanism in the degradation of CT by evaluating 
factors such as pH, temperature, iron concentration, substrate and enzyme. The 
monitoring of the TC concentration was made by High Performance Liquid 
Chromatography (HPLC) analysis, where it was achieved, in 8 minutes, satisfactory 
percentage of degradation, that varied from 66.4% a 84.9%. %. After 64 minutes, an 
improvement in results was achieved, reaching 85.9% a 92.4% of degradation. In 
reactions in which there was no pH adjustment and also in tests in which the initial 
pH was adjusted to 6, higher values of degradation were obtained compared to the 
reactions with pH adjusted to 3. The temperature condition 31 ºC was considered the 
most suitable for the reaction. Regarding the effect of iron concentration on the 
reaction, there was a tendency to increase the degradation as more iron was made 
available up to a concentration of 0.25 mM. In relation to the influence of the enzyme 
and substrate concentration, it was demonstrated that the ratio of these reagents was 
adequate in the tested concentrations, reaching final degradation values of 88.8 to 
91.7%. Thus, by evaluating the variables separately, it was considered that the 
following operating conditions of the Bio-Fenton led to the best degradation 
conditions of the CT: Temperature 31 ºC; natural pH (4.2), [FeSO4] = 0.25 mM, 
[anhydrous dextrose] = 75 mg L-¹, [GOx] = 40 mg L-¹, [phosphate buffer] = 5 mM. 
Therefore, the Bio-Fenton process using the glucose oxidase enzyme as a catalyst 
for the TC degradation reaction can be considered an alternative to the existing 
conventional processes. 

 
Keywords: Emerging Contaminants. Enzyme. Advanced Oxidation Processes. 

Antibiotics. HPLC. 
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1 INTRODUÇÃO  
 

A mudança no estilo de vida das pessoas, a industrialização e os avanços 

para expansão da produção agrícola são alguns fatores que tem aumentado a 

geração de resíduos que contaminam ar, água e solos. Dentre eles, os compostos 

orgânicos se destacam, pois apesar da degradação natural no ambiente, alguns 

ainda precisam passar por processos de tratamento. E, mesmo após essa etapa, 

algumas substâncias não são degradadas totalmente, permanecendo em águas 

superficiais, e, consequentemente na água potável.  

Uma parte destes compostos forma um grupo conhecido como contaminantes 

emergentes (CE) que, geralmente, apresentam-se em pequenas concentrações na 

ordem de nano a microgramas por litro. Podem ser definidos como qualquer produto 

químico sintético ou natural, ou micro-organismo que não são comumente 

monitorados, porém possuem potencial de entrar no ambiente e causar alterações 

ecológicas e/ou efeitos nocivos à saúde humana. Medicamentos e fármacos, 

pesticidas e herbicidas, combustíveis, metais pesados, nanomateriais, 

microplásticos, micro-organismos, corantes têxteis, produtos de limpeza e de higiene 

pessoal, são alguns exemplos. 

Dentre eles, os resíduos de fármacos destacam-se, pois, quando ingeridos, 

mesmo atendendo às orientações e limites de uso indicados, são absorvidos e 

metabolizados pelo organismo e/ou excretados, fazendo com que substâncias com 

atividade biológica sejam lançadas e acumuladas no ambiente. Os hormônios 

podem potencializar doenças, como câncer, e atuar como desreguladores 

endócrinos em animais, humanos e plantas. Já os antibióticos, por causar 

resistência bacteriana, podem influenciar, além de processos biológicos naturais, 

também os industriais, como a redução do rendimento em fabricação de iogurtes e 

queijos, quando utilizado leite que contém resíduos desses compostos. 

Os antibióticos, especialmente os hidrossolúveis, como a tetraciclina, 

sulfametoxazol e eritromicina, são de grande preocupação ambiental devido ao alto 

consumo humano e veterinário, sendo assim encontrados em águas superficiais em 

todos os continentes. A tetraciclina foi encontrada em diferentes concentrações que 

variaram de nano a microgramas por litro em diversas regiões do planeta. 

Considerando que os tratamentos convencionais de efluentes e água não são 

eficazes para eliminação desses contaminantes, os processos oxidativos avançados 
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surgem como uma alternativa. Estes têm se mostrado promissores pelo mecanismo 

simples de atuação sobre diversos compostos orgânicos ricos em elétrons, através 

da geração de radicais livres hidroxila (•OH) altamente reativos e não seletivos.  

Variações do processo Fenton clássico têm trazido vantagens, pois eliminam 

a necessidade de alimentação contínua de algum reagente químico ao sistema, bem 

como podem atuar em condições menos críticas de pH. Quando catalisado por 

enzimas, como por exemplo a glucose oxidase, ou micro-organismos é chamado de 

Bio-Fenton.  

 

1.1 OBJETIVOS 

1.1.1 Objetivo geral  

 

Estudar a degradação de tetraciclina em água pelo processo Bio-Fenton 

utilizando como biocatalisador a enzima glucose oxidase. 

 

1.1.2 Objetivos específicos 

- Verificar a influência do pH e temperatura no meio reacional; 

- Investigar o efeito da concentração de ferro sobre a reação; 

- Avaliar a influência da concentração de enzima e substrato; 

- Verificar a relação substrato/enzima. 
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2 REVISÃO DE LITERATURA 
 

2.1 CONTAMINANTES EMERGENTES (CE) 

2.1.1 Definição e classificação 

 

A temática dos Contaminantes Emergentes tem ganhado especial atenção 

nos últimos 25 anos pelo alto potencial de migração desses resíduos para os corpos 

d’água e possíveis impactos ecológicos (BARRIOS-ESTRADA et al., 2018). Trata-se 

de compostos que têm sido detectados também no solo e no ar, e que são 

enquadrados como emergentes, não necessariamente porque são novos, pois 

alguns deles se encontram no ambiente há décadas, mas porque somente há pouco 

tempo estão sendo detectados e quantificados graças a significativos avanços 

relacionados à sensibilidade das técnicas analíticas (SIDDIQUE; KUBWABO; 

HARRIS, 2016; AHMED; IQBAL; DHAMA, 2017). De acordo com Klaper e Welch 

(2011) o contaminante também pode ser chamado de emergente quando uma nova 

fonte deste é descoberta, ou uma nova rota de exposição aos humanos é 

demonstrada. Assim, diversas são as definições existentes para os CEs, e, uma das 

mais aceitas é a da Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (USEPA) 

que os considera como substâncias químicas ou não, que tem sido recentemente 

detectadas no ambiente cujo impacto ao meio aquático ou humanos é potencial mas 

ainda desconhecido, e que não possuem regulamentação definida (EPA, 2008). 

Caracterizam-se por apresentarem-se em concentrações muito baixas em 

águas superficiais, na faixa de nanogramas ou microgramas por litro (SUTHERLAND 

e RALPH, 2019). Apesar de algumas substâncias já serem encontradas em 

concentrações preocupantes de miligramas e gramas por litro (NAKAYAMA et al., 

2019; KELLY e BROOKS, 2018). 

Klaper e Welch (2011) classificam os compostos emergentes de acordo com 

a sua utilização, origem ou seus efeitos. As categorias típicas são a dos pesticidas e 

herbicidas, nanomateriais, aditivos plásticos (Bisfenol A), produtos de cuidados 

pessoais e cosméticos (xampu, creme dental, sabonete, desodorante, hidratantes, 

maquiagem, repelente e protetor solar), estimulantes (cafeína), hormônios e 

fármacos (antibióticos, analgésicos, anticoncepcionais) (GAGO-FERRERO; DÍAZ-

CRUZ; BARCELÓ, 2011; BOUR et al., 2015; BILAL et al., 2019; SUBEDI et al., 

2014). Mas as drogas ilícitas, os corantes têxteis e os adoçantes artificiais (sucralose 



19 
 

 

e acesulfame) também se enquadram nesta classificação (PETRIE; BARDEN; 

KASPRZYK-HORDERN, 2015; NORVILL; SHILTON; GUIEYSSE, 2016; TRAN; 

REINHARD; GIN, 2018). 

 

2.1.2 Legislação 

 

A inclusão desses contaminantes em programas de monitoramento dos 

órgãos ambientais e de saúde, ou em normativas e legislações ainda é um desafio. 

A insuficiência de estudos para comprovar seus efeitos, e, a carência de técnicas 

analíticas disponíveis e capazes de quantificar os níveis de concentração dos 

contaminantes nas diversas matrizes existentes, são alguns dos motivos que levam 

a este quadro atual. A vista disto, buscando entender os impactos e contribuir com 

futuras regulamentações nesta área, diversos são os trabalhos relacionados aos 

efeitos à saúde humana, ecotoxicidade, rotas de degradação e bioacumulação, 

concentração em ambientes diversos, metodologias analíticas e de preparo das 

amostras. Assim, baseado no levantamento científico e por meio da criação de listas 

de priorização de ações, os países têm buscado trabalhar na construção de suas 

políticas governamentais voltadas aos contaminantes emergentes (MONTAGNER; 

VIDAL; ACAYABA, 2017). 

Na União Europeia (UE) e nos Estados Unidos (EUA) a aprovação de cada 

novo medicamento para uso humano, requer uma avaliação dos potenciais riscos 

ambientais associados à sua utilização bem como comprovação dos aspectos 

inerentes ao fármaco como segurança, estabilidade e eficácia. Enquanto que no 

Brasil, a Agência Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA) não determina avaliação 

obrigatória de riscos ambientais para o registro de novos medicamentos (BRACK et 

al., 2017; SILVA, 2019).  

Na UE a Diretiva nº 39 de 2013 compõe uma lista de 45 substâncias que 

devem ser controladas e priorizadas ações para redução progressiva de descarte e 

emissão para melhoria na qualidade da água. Já nos EUA existe a Tabela Nacional 

de Regulamentos para Água Potável, a qual contempla 87 contaminantes divididos 

em 6 categorias (micro-organismos, desinfetantes, subprodutos de desinfetantes, 

substâncias inorgânicas, químicos orgânicos e radiológicos) (EPA, 2020). 

No Brasil, existe um déficit nesse sentido, visto que nenhum fármaco foi 

ainda inserido nas regulamentações, e apenas cerca de 30 pesticidas são 
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contemplados, correspondendo a apenas 7% dos pesticidas autorizados para uso no 

país (BRASIL, 2001; 2005; 2011; MONTAGNER; VIDAL; ACAYABA, 2017) 

 

2.1.3 Fontes, rotas e degradação no ambiente 

 

Os contaminantes emergentes possuem diversas fontes, podendo ser 

introduzidos no ambiente de diferentes formas (rotas) (FIGURA 1): 

- por meio dos resíduos sólidos urbanos, hospitalares e industriais 

destinados a aterros; 

- por meio da precipitação da água da chuva que carrega contaminantes 

suspensos no ar; 

- via resíduos agrícolas diretamente em contato com o solo; 

- por meio de descartes acidentais sem tratamento; 

- por meio de efluentes urbanos e industriais mesmo após tratamento. 

- contaminação direta da excreção humana e animal que chega ao solo e 

água, sem passar por aterro ou tratamento (ex. fossa); 

- ou ainda por contaminação direta de solos de cemitérios. 

FIGURA 1– MACRO VISÃO DA ROTA DOS CONTAMINANTES EMERGENTES 

 
FONTE: O autor (2020) 
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Características como topografia, clima e manejo do solo de cada região 

possibilitam contaminações específicas em maior ou menor grau, onde seu impacto 

no ambiente está diretamente relacionado com seu uso e disposição (BILAL et al., 

2019). 

As plantas de tratamento convencionais de resíduos industriais, de esgoto e 

de água não são preparadas para atuar diretamente sobre os contaminantes 

emergentes (SUTHERLAND e RALPH, 2019). Desta forma, a permanência destes 

na água potável e no efluente, mesmo que em concentrações menores, permite a 

continuidade do ciclo de contaminação contribuindo assim para a bioacumulação. 

Essa característica dos contaminantes emergentes pode ser entendida, segundo 

Brusseau e colaboradores (2007), de acordo com suas propriedades físico-químicas. 

Entre elas, fatores como a solubilidade, temperatura de fusão, estrutura química, 

reatividade para formação de complexos com compostos inorgânicos, volatilidade e 

potencial de sorção afetam diretamente o destino e transporte destes compostos. 

Essa presença por longos períodos está relacionada à sua baixa volatilidade 

(constante de Henry <105) e também a suas propriedades químicas vinculadas a 

outros fatores (WILLIANS e COOK, 2007). Em sua maioria, possuem a capacidade 

de formar complexos estáveis com cátions metálicos e particulados, como é o caso 

dos antibióticos quinolona e tetraciclina (YI et al., 2018). 

Segundo Drewes (2007), há diversos elementos que levam a degradação 

dos fármacos se diferenciarem da degradação de outros compostos orgânicos. 

Geralmente são polares com vários grupos ionizáveis e níveis de ionização gerando 

comportamento diferenciado dependendo do pH do meio. Apresentam tendência à 

formação de complexos moleculares permitindo maior estabilidade em condições 

diversas. Possuem capacidade de entrar e se manter nas membranas celulares com 

facilidade, pois são lipofílicos e alguns deles são solúveis moderadamente em meio 

aquoso. Uma vez administrado no corpo humano/animal, suas moléculas são 

distribuídas e sua estrutura pode mudar durante as reações metabólicas. 

Adicionalmente, Kumar e colaboradores (2019) afirmam que, em sua maioria, os 

medicamentos possuem longas ou aromáticas cadeias alifáticas, as quais são mais 

dificilmente degradadas. 

Desta forma, apesar da existência de diversos métodos de degradação de 

compostos farmacêuticos (FIGURA 2), tem se buscado opções de tratamentos para 
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alcançar a degradação completa desses compostos, onde os Processos Oxidativos 

Avançados (POA) têm obtido destaque. 

 

FIGURA 2 – TECNOLOGIA APLICADA A DEGRADAÇÃO DE COMPOSTOS FARMACÊUTICOS 

 
FONTE: adaptado de Kumar e colaboradores (2019). 

 

2.1.4 Efeitos ecotoxicológicos 

 

Mesmo com diversos estudos demonstrando a ocorrência de compostos 

emergentes no ambiente, ainda existe uma grande lacuna de dados para geração de 

conhecimento sobre seus efeitos e riscos potenciais (BAI et al., 2018). Entre os 

diversos tipos de contaminantes existentes, os mais estudados são relacionados aos 

medicamentos, visto que, apesar de apresentarem-se em pequenas quantidades 

podendo ser ou não efetivamente nocivas ao ambiente e saúde humana de 

imediato, sua exposição a longo prazo a baixas doses podem levar a efeitos tóxicos 

crônicos (BILAL et al., 2019; GÓMEZ-CANELA et al., 2019; KUMAR et al., 2019).  
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Entre os estudos toxicológicos encontrados na literatura, observa-se que as 

espécies associadas ao meio aquático são as mais impactadas diretamente, como 

peixes (VAN DEN BRANDHOF e MONTFORTS, 2010), anfíbios (LI et al., 2009) 

moluscos (MUNARI et al., 2019; CANESI et al., 2007), algas (YANG et al., 2008), 

crustáceos (HAAP; TRIEBSKORN; KOHLER, 2008) e cnidários (QUINN; GAGNÉ; 

BLAISE, 2008). No entanto, o ser humano pode consumir água contaminada com 

pequenas quantidades de resíduos, e, devido ao longo de tempo de exposição pode 

acarretar sérios riscos também (LEITE; AFONSO; AQUINO, 2010). Assim, a 

toxicidade varia conforme o organismo exposto, período de exposição, concentração 

do contaminante e janela de desenvolvimento em que ocorre (EBELE; ABDALLAH; 

HARRAD, 2017; HAVELKOVA et al., 2016). 

Nunes e colaboradores (2015) reportaram alteração histológica das 

brânquias dos peixes e atividades pró-oxidativas utilizando tetraciclina. Enquanto 

Ghelfi (2014), detectou problemas hematológicos e renais após 96 h de exposição 

do peixe jundiá (Rhamdia quelen) ao diclofenaco. Já em duas espécies de bivalves 

marinhos, Munari e colaboradores (2019) submetendo a dosagens de diclofenaco 

por 21 dias, identificaram acidificação do meio e alterações nas células hemócitas, 

responsáveis pela imunidade e formação das conchas. Estudos com Daphnia 

magna demonstraram altas taxas de mortalidade utilizando concentrações de 

diclofenaco de 22,4 mg L-¹ e 39,9 mg L-¹ (HAAP; TRIEBSKOM; KOHLER, 2008), e 

Diltiazem a 8,2 mg L-¹ (KIM et al., 2007). 

Vannini e colaboradores (2011) identificaram alteração nos cloroplastos de 

algas, interferindo inclusive na fotossíntese, na presença de ibuprofeno em 

concentrações de 92 e 920 ng L-¹ e Carbamazepina: 150 mg L-¹. Havelkova e 

colaboradores (2016) reportaram inibição do crescimento 72h EC50 = 1,82 mg L-¹ de 

algas verdes (Pseudokirchneriella subcapitata), e a inibição da luminescência de 

bacilos (Vibrio fischeri) EC50 30 '= 6,70 mg L-¹) sob efeito da tetraciclina 100 mg L-¹. 

Mas além disso, bactérias e fungos podem se tornar resistentes a 

antibióticos devido a sua exposição crônica a estes agentes, e, desta forma, mesmo 

indiretamente, os humanos podem ser afetados (PEREIRA-MAIA et al., 2010; 

BISOGNIN, WOLFF, CARISSIMI, 2018; FELIS et al., 2020). Segundo Gonzalez-

Martinez e colaboradores (2014) até a eficiência de tratamento de efluentes pode ser 

afetada pela presença de ciprofloxacina em águas profundas pois reduz 



24 
 

 

parcialmente o processo de nitrificação proveniente da atividade microbiana destes 

ambientes. 

Vários efeitos já foram relacionados aos CE (QUADRO 1), mas dentre eles, 

existe um grupo denominado desreguladores endócrinos (DEs) que afetam a 

produção de hormônios levando a problemas de saúde pela falta ou excesso no 

organismo. Essas alterações podem afetar o sistema reprodutivo feminino e 

masculino, promover doenças cardiovasculares, desordens neurológicas e de 

Parkinson, entre outras alterações metabólicas (BERGMAN et al., 2013; KABIR; 

RAHMAN; RAHMAN, 2015). 

 

QUADRO 1 - CONTAMINANTES EMERGENTES E SEUS EFEITOS ASSOCIADOS 

Contaminante Risco Referência 

Bisfenol A Câncer de próstata, doenças 

alérgicas, efeitos metabólicos e 

no fígado de homens, aumenta 

taxa de puberdade precoce em 

meninas e infertilidade em 

homens. 

Daâssi e colaboradores 

(2016); Khalil e colaboradores 

(2014); Tse e colaboradores 

(2017); Wang, Chen e 

Bornehag (2016). 

Parabenos Câncer de mama e disfunções 

do sistema imune 

Barr e colaboradores (2012); 

Dhaka e colaboradores 

(2017); Pollock, Weaver, 

Ghasemi (2017). 

Triclosan Alterações de tireoide, e 

respostas estrogênicas e 

androgênicas associadas às 

células de câncer de mama; 

Atividade androgênica em 

espécies aquáticas. 

Foran, Bennett, Benson 

(2000); Gee e colaboradores, 

(2008); Jahangiri e 

colaboradores (2017); Lee e 

colaboradores (2012); 

Schnitzler e colaboradores 

(2016). 

Ibuprofeno Alterações no sistema 

reprodutivo feminino e 

masculino. 

Marco-Urrea e colaboradores 

(2009); Sifakis e 

colaboradores (2017). 

Mistura de Inibição do crescimento de Pomati e colaboradores 
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atenolol, 

bezafibrato, 

carbamazepina, 

ciclofosfamida, 

ciprofloxacina, 

ibuprofeno, 

lincomicina, 

ofloxacina, 

ranitidina, 

salbutamol e 

sulfametoxazol 

células dos rins de embriões 

humanos (30% de diminuição 

na proliferação comparado aos 

controles) 

(2006)  

FONTE: O Autor (2020). 

 

2.1.5 Ocorrência de CE no ambiente 

 

Alguns autores constataram que a concentração dos fármacos pode variar 

de acordo com a estação do ano. Segundo Bhandari, Nyachoti, Krause (2008) a 

ciprofloxacina é encontrada em maiores concentrações no verão do que no inverno. 

Já Locatelli, Sodré, Jardim (2011) identificaram maior percentual de antibióticos no 

inverno (88%) do que no verão (55%) nas águas do Rio Atibaia no Brasil. Segundo 

os mesmos autores essa diferença pode ser justificada pelo efeito da diluição dos 

contaminantes gerado pela precipitação da água da chuva, visto que nessa região 

há seca no inverno e período chuvoso no verão. 

Desta forma, no Brasil já foram detectados diversos fármacos no meio 

aquoso (águas superficiais e ETE) com diferentes concentrações que estão na 

ordem de ng L-¹ e ug L-¹. A ocorrência de fármacos em diferentes regiões do pais 

entre os anos de 1999 a 2019 está apresentada na FIGURA 3. Ao total foram 

relatados 36 estudos em apenas 19 nos últimos 2 anos (SILVA, 2019), ressaltando a 

preocupação com o tema. 
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FIGURA 3 - ESTUDOS SOBRE A OCORRÊNCIA DE RESÍDUOS DE FÁRMACOS EM ÁGUAS NO 
BRASIL 

 
FONTE: Silva (2019). 

 

No Paraná, a região de Curitiba é mencionada em mais de um estudo, os 

quais relatam a presença de diferentes fármacos como diclofenaco em ETEs e no 

Rio Belém, a carbamazepina e diazepam nas concentrações de 0,670 a 0,856 μg L-¹ 

(COLAÇO et al., 2015; BARCELLOS, BOLLMANN, AZEVEDO, 2019; BOGER et al., 

2015). 

 

2.2 COMPOSTO-ALVO: TETRACICLINA 

 

A tetraciclina faz parte de um grupo de antibióticos com propriedade 

antimicrobiana, utilizado pela medicina humana e veterinária para tratamento de 

doenças relacionadas a bactérias tanto gram-positivas quanto gram-negativas, 

protozoários e fungos. São administradas geralmente de forma oral, e pontualmente 

de forma parental para tratamento de infecções respiratórias causadas por 

Mycoplasma pneumoniae, brucelose, malária, cólera, leptospirose, conjuntivite e 

tracoma causado por Chlamydia psittaci, febre maculosa, febre tifoide, e até sífilis 

(CHOPRA e ROBERTS, 2001). 

As tetraciclinas recebem esta denominação devido a sua estrutura química 

ser formada por quatro anéis (FIGURA 4), sendo que a manutenção da sua 
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atividade farmacológica pode ser justificada pela estrutura mínima 6-desoxi-6-

desmetiltetraciclina (CHOPRA e ROBERTS, 2001). 
 

FIGURA 4 - ESTRUTURA QUÍMICA DA TETRACICLINA  

 
FONTE: Chopra e Roberts (2001). 

 

As primeiras tetraciclinas descobertas foram as naturais. A clortetraciclina 

(aureomicina) em 1948, obtida a partir da fermentação natural do fungo 

Streptomyces aureofaciens (DUGGAR, 1948), e a oxitetraciclina (terramicina) em 

1950 proveniente do Streptomyces rimosus, actinomicetos naturalmente presentes 

no solo (FINLAY et al., 1950). 

Nas décadas seguintes de 50 a 70, diversos membros da família das 

tetraciclinas foram desenvolvidos naturalmente e de forma semi-sintética. E em 1993 

houve um marco importante na história das tetraciclinas quando foram sintetizadas 

as glicilciclinas demonstrando ação contra bactérias que estavam apresentando 

resistência às tetraciclinas e demais classes de antibióticos já existentes. No entanto 

somente em 2005 o composto tigeciclina foi aprovado para uso clínico pela FDA que 

consistia em um derivado da minociclina contendo um grupo glicilamido na posição 

C9. Chopra e Roberts (2001) classificam as tetraciclinas de acordo com o ano de 

descoberta em: tetraciclinas de primeira geração (1948 a 1963), tetraciclinas de 

segunda geração (1965 a 1972), e de terceira geração (após 1972, as glicilciclinas). 

Em relação à característica de dissociação iônica, cada molécula de  

tetraciclina possui três grupos ionizáveis diferenciados pelos valores de pKa 

(FIGURA 5a). O pKa1 é devido à protonação do oxigênio ligado na posição C3, o 

pKa2 protonação do oxigênio ligado em C10 e C12, enquanto o pKa3 da protonação 

do grupo funcional dimetilamina. Em pH < 3,3, apresenta-se na forma catiônica, 

enquanto que sob pH 5,5 fica quase eletricamente neutra. À medida que o pH 

aumenta, a proporção da carga negativa na molécula de tetraciclina aumenta, 

ficando como zwitterion entre 3,3 e 7,7. Assim, quando o pH atinge 7,0, 25% da 
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molécula está na forma aniônica , e em pH > 7,7, apresentam-se como ânions (ânion 

monovalente, + - , e ânion divalente, 0 - -) (FIGURA 5b) (STEPHENS et al., 1956). 
 

FIGURA 5 - A) ESTRUTURA DA TETRACICLINA COM INDICAÇÃO DO LOCAL DA PROTONAÇÃO. 
B) DISTRIBUIÇÃO DO PERCENTUAL DAS MOLÉCULAS EM DIFERENTES pH. 

 
FONTE: Stephens et al. (1956). 

 

O caráter lipofílico e hidrofílico das moléculas de tetraciclina é que geram o 

grau de atividade sobre os organismos. No geral as mais lipofílicas (hidrofóbicas) 

são mais ativas que as hidrofílicas, pois pela natureza lipoproteica das membranas 

celulares, possuem maior capacidade de transpô-las por difusão passiva e 

transporte ativo. As glicilciclinas, minociclina e doxiciclinas são as mais ativas por 

apresentar caráter lipofílico. Quando disponíveis em forma de cloridratos solúveis, as 

tetraciclinas formam soluções ácidas e estáveis. Quando livres são anfóteras, 

cristalinas de baixa solubilidade (TAVARES, 1986). 

No entanto, já são conhecidos diversos mecanismos de resistência a ação 

das tetraciclinas como o efluxo, a proteção ribossomial, o mecanismo enzimático e o 

ligado ao gene tet(U) ainda com pouca incidência (CHANG et al., 2015). Isso, tem 

gerado limitação de uso no tratamento de algumas infecções em humanos, e 

constante necessidade de estudo de novos compostos (CHOPRA e ROBERTS, 

2001; PEREIRA-MAIA et al., 2010). 

Assim, embora as tetraciclinas sejam conhecidas como antibióticos, elas 

possuem outras propriedades farmacológicas no tratamento de doenças não 

infecciosas como a artrite reumatoide, câncer, acne, rosácea e outras doenças 

dermatológicas. Segundo Sagar e colaboradores (2009) a utilização de tetraciclinas 

(análogo doxiciclina) na quimioterapia permite a redução da dose do agente principal 

pela sua ação sinérgica. Desta forma, tem aumentado o interesse por moléculas 

análogas com foco terapêutico prevenindo angiogênese e metástases, como as 
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CMTs (Chemically Modified Tetracyclines) que não possuem o grupo dimetilamino 

da posição C4, o qual elimina a ação antibacteriana, e potencializa efeitos 

secundários (ACHARYA et al., 2004). 

Em relação à absorção das tetraciclinas no organismo esta varia de acordo 

com o tipo. A doxiciclina e minociclina são bem absorvidas quase em sua totalidade, 

enquanto que a clortetraciclina, oxitetraciclina e tetraciclina caracterizam-se por má 

absorção, variando de 60-80%, principalmente após ingestão de alimentos, sendo o 

restante eliminado pelas fezes e urina. Além disso, a absorção pode ser prejudicada 

pela quelação com cátions divalentes (KATZUNG, 1998). 

Os baixos valores de absorção e metabolização das tetraciclinas tanto de 

humanos quanto animais, somados ao descarte indevido de itens vencidos, resíduos 

em frascos e equipamentos, e resíduos industriais, ocasionam a presença destas no 

ambiente, principalmente na água (CHANG et al., 2015). Isso pode ser observado no 

QUADRO 2, onde está disposto os níveis de tetraciclina encontrados em águas 

superficiais em diferentes países. 
 

QUADRO 2 - CONCENTRAÇÃO DE TETRACICLINA PRESENTE EM ÁGUAS SUPERFICIAIS EM 
DIFERENTES PAÍSES 

Localização Concentração de 
tetraciclina (μg L-¹) Referência 

Alemanha 1,2 a 4,2 Mulroy (2001) 
Austrália, Rio Australiano 0,8 Watkinson e colaboradores (2009) 

Brasil, Rio Atibaia 0,11 Locatelli, Sodré, Jardim (2011) 
China, Rio Hai 255 Chen e colaboradores (2018) 

China, Rio Huangpu 0,543 Chen e Zhou (2014) 
China, Rio Wangyang 255,38 Jiang e colaboradores (2014) 
China, Rio Nanming 68 Liu e colaboradores (2009) 

Cuba, Rio Almendares 1,557 Mocktar e colaboradores (2009) 
Espanha, rio <0,23 Valcárcel e colaboradores (2011) 

EUA 0,11 Kolpin e colaboradores (2002) 
EUA, Rio Poudre 1027 Zeba (2005) 

França 0,074 Dinh e colaboradores (2011) 
Gana, Rio 0,11 a 0,30 Azanu e colaboradores (2018) 

Hong Kong, rio 0,315 Deng, Li, Ying (2018) 
Luxenburgo, Rio Alzette 0,01 a 0,08 Pailler e colaboradores (2009) 

Polonia, Rio Drweca 0,16 a 34 Harnisz, Korzeniewska, Gołaś 
(2015) 

FONTE: O autor (2020). 
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Estudos realizados em micro-organismos aquáticos demonstraram que a 

tetraciclina é mais tóxica para procariontes como as cianobactérias do que para 

eucariontes como as microalgas. E que a toxicidade para as microalgas é refletida 

pela inibição da síntese proteica e geração de cloroplastos inibindo seu crescimento 

(BACKHAUS e GRIMME, 1999; HALLING-SØRENSEN et al., 2000; LÜTZHØFT; 

HALLING-SØRENSEN; JØRGENSEN, 1999). Em plantas terrestres os cloroplastos 

também foram afetados pela tetraciclina dependendo da dose no alongamento 

peptídico (BRADEL; PREIL; JESKE, 2000; KASAI et al., 2004). 

Já em relação aos animais aquáticos a literatura tem demonstrado dados 

mais impactantes, visto que as tetraciclinas são capazes de suprimir a atividade 

enzimática, níveis de anticorpos, reduzir linfócitos (LUNDEN et al., 1998), e afetar a 

reprodução de crustáceos (Daphnia magna, com 44,8 mg L-1) (WOLLENBERGER; 

HALLING-SØRENSEN; KUSK, 2000). 

Considerando essas informações e a partir da observação da tendência de 

aumento do consumo das tetraciclinas no mundo se faz necessário buscar soluções 

para atenuar sua presença no ambiente. E, como os tratamentos de efluentes e de 

água atuais não são totalmente eficazes para degradação deste tipo de 

contaminante, é extremamente relevante e atual que outros processos sejam 

estudados, como os processos oxidativos avançados, no intuito de minimizar essa 

contaminação. 

 

2.3 PROCESSOS OXIDATIVOS AVANÇADOS (POAs) 

 

Os POAs são empregados para eliminar contaminantes, podendo ser 

utilizados principalmente em estações de tratamento de água e esgoto. O processo 

parte do princípio de que a geração do radical hidroxila (HO●) promove a 

degradação e mineralização parcial ou completa de poluentes, transformando-se em 

espécies mais simples, tendem a reduzir sua toxicidade e possibilitam a degradação 

posterior por tecnologias comuns (BAZEI, 2019; BAUTITZ, 2006; GAMA, 2012; 

PIGNATELLO; OLIVEROS; MACKAY, 2006). 

A geração dos radicais hidroxila pode ser feita através da aplicação de 

oxidantes fortes como o ozônio (O3) e peróxido de hidrogênio (H2O2) (QUADRO 3), 

como também utilizando semicondutores, como dióxido de titânio (TiO2) e óxido de 

zinco (ZnO) e irradiação ultravioleta (UV) (MANSILLA et al., 1997).  
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QUADRO 3 - POTENCIAIS PADRÕES DE REDUÇÃO DE ALGUMAS ESPÉCIES VERSUS 
ELETRODO NORMAL DE HIDROGÊNIO (ENH). 

Reagente oxidante Potencial redox (V) / E°(ENH) 
Flúor 3,06 

Radical hidroxila (HO●) 2,8 
Oxigênio atômico 2,42 

Ozônio 2,07 
Peróxido de hidrogênio 1,78 

Permanganato 1,68 
Dióxido de cloro 1,57 

Ácido hipocloroso 1,49 
Cloro 1,36 

Bromo 1,09 
Iodo 0,54 

FONTE: Legrini; Oliveros; Braun, 1993. 

 

Quando o sistema conta com a utilização de catalisadores sólidos como 

semicondutores para possibilitar equilíbrio químico sem alteração química no meio, 

podem ser classificados como heterogêneos, enquanto que os demais são 

denominados homogêneos (QUADRO 4). 

 

QUADRO 4 - PRINCIPAIS PROCESSOS OXIDATIVOS AVANÇADOS 

 
FONTE: O autor (2020). 

 

Segundo Rodriguez-Narvaez e colaboradores (2017), embora todos os tipos 

de POAs possuem o mesmo princípio (produção de radicais hidroxila), nenhum 

processo ou tratamento é eficaz em degradar todos os contaminantes existentes. 

Isso ocorre devido a características particulares dos contaminantes, dos processos e 

seus meios de atuação que são distintos. Já em relação à eficiência de degradação, 

os POAs apresentam fatores técnicos e econômicos limitantes como o 
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dimensionamento no momento da aplicação em estações de tratamento e a 

definição da fonte de energia a ser utilizada. Desta forma, vários pesquisadores vêm 

buscando a união de diferentes processos para alcançar um aumento da remoção 

dos contaminantes. 

Trabalhos recentes demonstram um interesse em processos mais 

sustentáveis, com o intuito de minimizar a utilização de recursos químicos ou 

tóxicos, a fim de reduzir a produção de resíduos e custo energético. Nesse contexto, 

encontram-se a aplicação de microrganismos, extratos vegetais, enzimas, 

nanopartículas e/ou membranas (RODRIGUEZ-NARVAEZ et al., 2017; 

SHAKERIAN; ZHAO; LI, 2020). 

 

2.3.1 Fenton 

 

A reação de Fenton é um dos POAs vinculado à degradação de compostos 

orgânicos. Ocorre quando, em meio ácido, íons ferro decompõe o peróxido de 

hidrogênio gerando radical livre hidroxila HO● (Equação 1), o qual é responsável por 

atuar sobre os compostos degradando-os (FENTON, 1984; HABER e WEISS, 1934). 

 

Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + OH- + HO●    (Equação 1) 

 

Dentre as vantagens do método estão a simplicidade de operação em 

condições normais de pressão e temperatura, disponibilidade e atoxicidade dos 

reagentes utilizados, custo operacional baixo e maior velocidade do processo 

quando comparado a outros POAs. Além disso, tem se mostrado eficiente sobre 

diversas classes de compostos, incluindo aqueles de longas cadeias e as moléculas 

aromáticas, que possuem maior dificuldade de degradação, como os fármacos 

(KUMAR et al., 2019). 

No entanto, a reação homogênea tradicional de Fenton apresenta algumas 

limitações em relação ao pH. Para evitar que, durante o processo, ocorra a 

precipitação de íons Fe2+ (pH > 3) ou que os radicais hidroxilas sejam sequestrados 

pela alta concentração de H+ (pH < 2,5), indica-se trabalhar com o pH entre 2,5 e 3. 

Esta condição gera a necessidade posterior de neutralização do meio para 

precipitação do ferro e descarte do efluente (PIGNATELLO, 1992). 
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Além das condições do meio, a performance da reação também é altamente 

dependente da razão entre as concentrações do Fe2+/ H2O2 e do composto-alvo. No 

geral, quanto maior a concentração de H2O2, maior será a formação de radicais HO●, 

quando em condições operacionais e de concentrações adequados de Fe2+. 

Contudo, a alta concentração do peróxido leva à formação de radicais menos ativos 

como o HO2
●, afetando a eficiência da reação. Assim, deve se buscar estudar ao 

máximo a proporção entre os reagentes das reações, visando a formação de 

radicais e sua disponibilização ao meio reacional de forma equilibrada. Dessa 

maneira, evita-se alterações súbitas de concentração de reagentes que podem 

ocasionar efeitos de eliminação, não promovendo a ação planejada sobre o 

contaminante (RAIZADA et al., 2014). 

Além disso, assim como diversas outras reações químicas, a reação de 

Fenton também pode ser catalisada, a fim de acelerar o processo, bem como 

permitir redução de reagentes, maior flexibilidade de condições operacionais e 

eficiência de remoção dos contaminantes. Foto-Fenton, Eletro-Fenton, Sono-Fenton, 

Foto-eletro-Fenton e Bio-Fenton são algumas opções de melhorias já estudadas que 

serão abordadas em seguida. 

 

2.3.2 Foto-Fenton 

 

A reação de Fenton é catalisada por radiação UV-Vis de fonte artificial ou 

natural (solar). Neste processo ocorre a redução dos cátions Fe3+ a íons Fe2+, que 

posteriormente reagem com o peróxido adicionado na presença da radiação UV-Vis 

para gerar radicais hidroxila (Equação 2) (GOGATE e PANDIT, 2004). 

 

Fe3+ + H2O2 + luz → Fe2+ + HO● + OH−    (Equação 2) 

 

Quando comparada à reação de Fenton tradicional, o processo de  Foto-

Fenton apresenta diversas vantagens. Entre elas, está o menor custo com o 

reagente Fe2+, devido a sua fotoregeneração a partir do Fe3+, bem como a facilitação 

dos processos finais, uma vez que é promovida fotólise de complexos orgânicos de 

Fe (III) gerados durante a decomposição (HERNEY-RAMÍREZ e MADEIRA, 2010; 

PIGNATELLO, 1992). Ebrahiem, Al-Maghrabi, Mobarki (2013) pontuam que o Foto-

Fenton acelera o processo de degradação dos compostos alvo, consequência do 
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aumento das hidroxilas, gerada pela maior decomposição do peróxido. Contudo, 

como é dependente da penetração da luz no meio, a reação pode ser afetada pela 

turbidez e excesso do catalisador do meio (IURASCU et al., 2009). 

Segundo Zuo e Hoigne (1992) a utilização de complexos de ferro, como por 

exemplo, ferrioxalato de potássio, no processo foto-Fenton contribui para o aumento 

da eficiência da absorção da luz. Isso porque estendem a banda de absorção para a 

região do visível, além de permitir que as reações de Fenton aconteçam numa faixa 

de pH mais ampla. 

 

2.3.3 Eletro-Fenton 

 

É a reação de Fenton na qual é fornecida energia elétrica ao meio, e, 

utilizando eletrodos (um ânodo e um cátodo), o peróxido é gerado in situ. Diferente 

da reação anterior, primeiramente, o peróxido é eletrogerado pela redução do 

oxigênio dissolvido na superfície do cátodo quando fornecida energia elétrica 

(Equação 3). Posteriormente os íons Fe2+ são gerados pela redução do 

Fe3+,(Equação 4), e os radicais hidroxila são produzidos a partir da regeneração do  

Fe3+ (Equação 2) (KUMAR et al., 2019). Desta forma a geração de peróxido é 

altamente dependente do material do cátodo, que deve ser apropriado com alto 

potencial de hidrogênio, visto que o processo é favorável em meio ácido (OTURAN e 

OTURAN, 2018). 

 

O2 + 2H + 2e- → H2O2 E0=0,67 V    (Equação 3) 

Fe3+ + e- → Fe2+   E0=0,77 V    (Equação 4) 

 

Nesse processo, não é necessária a adição de H2O2 ao meio, pois ele é 

gerado pelo sistema, o que traz benefícios em relação aos custos, espaço de 

armazenamento e riscos vinculados à estabilidade deste reagente, que tem natureza 

explosiva e corrosiva (XIAO et al., 2018). Além disso, o tratamento de seus resíduos 

é facilitado pois há menor formação de lodo de ferro e outros complexos 

secundários. Devido a isso, este sistema já é implementado em diversas plantas de 

tratamento de resíduos e funciona para degradação de produtos farmacêuticos, de 

higiene pessoal e outros compostos orgânicos (KUMAR et al., 2019). 
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Da mesma forma que a geração do peróxido é favorável ao sistema, a 

síntese não é controlada podendo gerar excesso ou falta deste ao processo. Isso 

pode ocasionar uma alteração no equilíbrio químico da reação e não gerar a 

degradação pretendida. Outra questão está relacionada aos custos operacionais, os 

quais são afetados porque o sistema utiliza energia elétrica e, periodicamente, os 

eletrodos precisam ser trocados, devido à corrosão gradual ao longo do tempo de 

uso (KUMAR et al., 2019). 

Uma linha de pesquisa atual, chamada nano-eletro-Fenton, já estuda a 

criação de cátodos e ânodos com materiais mais efetivos, como de baixa corrosão, 

estabilidade em meio ácido, material inerte e com alto potencial para adsorção de 

oxigênio. Nanotubos de carbono e grafite (KHATAEE, et al., 2011), nanotubos de 

politetrafluoretileno (SIRÉS et al., 2007) e fibras de carbono ativado (YU, WANG, 

MA, 2019) são alguns exemplos de cátodos estudados. Já em relação a ânodos 

tem-se os eletrodos de boro dopado com diamante (BDD) (PANIZZA e CERISOLA, 

2012) e de óxido de titânio (NIDHEESH e GANDHIMATHI, 2012). No entanto, ainda 

precisam ser otimizados para redução dos altos custos para implantação nos 

sistemas de tratamento. 

 

2.3.4 Foto-Eletro-Fenton 

 

É uma melhoria do processo de Eletro-Fenton, em que se utiliza luz 

ultravioleta, visível ou solar para foto oxidação dos compostos de Fe3+ formados na 

reação de Fenton. Quando comparada com o Eletro-Fenton tradicional este 

processo gera maior degradação de compostos justificada pela alta regeneração do 

Fe2+. Isso é possível, pois estando o Fe3+ em meio aquoso este se reduz, (Equação 

5), e em contato com a luz, o Fe2+ é regenerado a partir da geração de radicais 

hidroxila (Equação 6) juntamente da foto-redução de Fe(OH)2+ e Fe(OOCR)2+ 

(Equação 7) (KUMAR et al., 2019). 
 

Fe3+ + H2O → Fe(OH)2+ + H+      (Equação 5) 

Fe(OH)2- + luz → Fe2+ + HO●     (Equação 6) 

Fe(OOCR)2+ + luz → Fe2+ + R● + CO2    (Equação 7) 
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2.3.5 Sono-Fenton  

 

É o processo de Fenton combinado com a utilização de radiação ultrassom a 

qual promove a formação de radicais hidroxila a partir da água (Equação 8), sem a 

necessidade de utilização de peróxido de hidrogênio, bem como a sono-regeneração 

do Fe2+ (Equação 9) (KUMAR et al., 2019). Como principais vantagens frente ao 

processo tradicional, pode se citar a aceleração da conversão/mineralização do 

composto a ser degradado pela alta geração de radicais hidroxila, o aumento do 

contato entre a hidroxila e o composto-alvo, e a alta regeneração dos íons Fe2+ (AI et 

al., 2007). 

 

H2O + ))) → HO● + H●        (Equação 8) 

Fe(OOH)2+ + ))) → Fe2+ + ●OOH    (Equação 9) 

 

2.3.6 Bio-Fenton  

 

Este processo de Fenton é catalisado enzimaticamente para produção de 

peróxido de hidrogênio in situ, na presença de uma fonte de íons de ferro e do 

substrato da enzima. 

Tem ganhado destaque por se tratar de um método com impactos 

ambientais reduzidos e de alta eficiência. Possui baixo consumo de energia, pois 

permite trabalhar em condições mais brandas de pH, reduzindo a formação de lodo 

e a necessidade de tratamento posterior (ALI et al., 2014; ROMO-RODRÍGUEZ et 

al., 2015). Por não necessitar de alimentação do sistema com o principal reagente o 

H2O2, contribui tanto para os benefícios financeiros quanto àqueles relacionados aos 

riscos no transporte, manuseio e armazenagem associados ao peróxido 

(OSEGUEDA et al., 2012; XIAO et al., 2018). A indisponibilidade de substrato no 

meio para a reação, não pode ser considerada uma limitação ao processo, dado que 

eles são de baixo custo e facilmente encontrados. 

No geral, este processo biotecnológico ainda é pouco estudado para muitos 

contaminantes quando comparado aos citados anteriormente. E, dentre os desafios, 

estão a otimização para reutilização das enzimas ao final do processo, aumentar a 

estabilidade das enzimas no meio e testar os processos em amostras reais de 

tratamento de efluentes para avaliar as interferências (BILAL et al., 2019). 
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As enzimas que possuem a característica de gerar H2O2 a partir do O2 por 

oxidação do substrato de forma significativa são as oxidoredutases como: glicolato 

celobiose desidrogenase, NADPH oxidase, xantina oxidase, metanol oxidase e a 

glucose oxidase (GOx) (HUANG et al., 2020). 

Considerando a ampla comercialização, disponibilidade de substrato e 

facilidade de aplicação, definiu-se para este trabalho a utilização da enzima glucose 

oxidase. Suas características e propriedades serão abordadas no próximo item. 

 

2.4 GLUCOSE OXIDASE (GOX) (Β-D-GLUCOSE:OXYGEN 1-OXIDOREDUTASE) 

 

A glucose oxidase (EC 1.1.3.4) é uma enzima da classe das oxiredutases 

presente naturalmente em frutas, insetos, algas e fungos (AFSHAR et al., 2010; 

BEAN e HASSID, 1956; BEAN; PORTER; STEINBERG, 1961). É obtida 

industrialmente através de processos de fermentação dos gêneros Aspergillus, 

Penicillium e Saccharomyces (MANO, 2019). Dentre elas, as mais comercializadas 

são provenientes do Aspergillus níger, onde a enzima é purificada do micélio e 

considerada um coproduto da produção de ácido glucônico e seus sais (gluconato 

de sódio e de cálcio) (BANKAR et al., 2009). 

Foi descoberta em 1928 (MÜLLER, 1928) a partir do A. níger e P. glaucun, 

identificando sua capacidade de oxidar a glicose a ácido glucônico na presença de 

oxigênio molecular. Porém somente 10 anos depois, Franke e Deffner (1939) 

demonstraram que o peróxido de hidrogênio era formado pela redução do oxigênio. 

Atualmente o mecanismo de atuação da glucose oxidase está bem definido, 

ocorrendo em duas etapas sequenciais, esquematizada na FIGURA 6. 

Primeiramente a β-D-glicose é oxidada a D-glucona-δ-lactona a qual 

espontaneamente se hidrolisa em ácido glucônico, gerando como coproduto o 

peróxido de hidrogênio (MANO, 2019; WOHLFAHRT et al.,2004). A estequiometria 

da reação pode ser observada na Equação 10 a qual demonstra a proporção molar 

necessária em relação ao substrato:oxigênio:peróxido (1:1:1). 

 

C6H12O6 + H2O + O2 + GOx-FADH2 → GOx-FADH + C6H12O7 + H2O2 (Equação 10) 
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FIGURA 6 - REPRESENTAÇÃO DAS REAÇÕES DE OXI-REDUÇÃO DA GLUCOSE OXIDASE  

 
FONTE: Adaptado de Simpson e colaboradores (2007). 

 

Em relação a sua estrutura, trata-se de uma glicoproteína dimérica, que 

consiste em duas subunidades de cadeias polipeptídicas ligadas covalentemente via 

pontes de dissulfeto (RANDO; KOHRING; GIFFHORN, 1997; KALISZ; HENDLE; 

SCHMID, 1997). Por ser uma holoenzima, possui uma parte prostética em cada 

monômero, o cofator FAD/FADH2, o qual se liga a superfície da enzima conforme 

indicado em vermelho na FIGURA 7. Seu peso molecular varia dependendo da 

fonte, método de obtenção e da extensão da glicolização. Gox provenientes de 

espécies como A.niger e P. amagasakiense apresentaram peso molecular entre 130 

e 180 kDa (KALISZ; HENDLE; SCHMID, 1997; WOHLFAHRT et al., 1999). Já Liu e 

colaboradores (1998) e Shin e colaboradores (1993) demonstraram uma estrutura 

diferente das Gox obtidas a partir de Botrytis cinérea e Pleurotus ostreatus. Estas 

apresentaram quatro subunidades, portanto tetramétricas, com peso molecular de 

160 kDa e 290 kDa, respectivamente.  

 

FIGURA 7 - RECONSTRUÇÃO DE IMAGEM DE UMA GOx OBTIDA POR A. NIGER 

 
FONTE: Mano (2019). 
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Os grupos ionizáveis presentes nas cadeias laterais dos aminoácidos da 

enzima caracterizam-na em relação ao comportamento frente ao pH (MOTTA, 1901). 

Dependendo da fonte de obtenção, a faixa de pH para atuação GOx varia possuindo 

boa atividade de 4 a 7, e com pH ótimo entre 5,5 a 6 (KALITSZ et al., 1991; 

BANKAR et al., 2009; SOUSA, 2017). No entanto, por ser uma proteína possui 

sensibilidade a temperaturas acima de 60 ºC, mas atividade ótima em valores 

próximos a 40 ºC (FIGURA 8) (ZIA et al., 2010; SOUSA, 2017). 

 

FIGURA 8 - AÇÃO CATALÍTICA DA ENZIMA GLUCOSE OXIDASE EM DIFERENTES 
TEMPERATURAS E PH. 

 
FONTE: Sousa (2017). 

 

A alta especificidade ao substrato β-glicose da enzima é considerada uma 

de suas principais vantagens (KEILIN e HARTREE, 1952). E segundo Adams e 

colaboradores (1960) a oxidação da glicose é limitada quando está na forma alfa de 

mutarrotação. Apesar disso, é possível encontrar estudos que demonstram também 

sua capacidade de oxidar, em escala menor, outros açúcares como D-maltose, D-

galactose, D-manose e D-xilose (SEMASHKO; MIKHAILOVA; EREMIN, 2003; 

ADAMS et al.,1960). 

O principal inibidor da atividade enzimática da GOx é o peróxido de 

hidrogênio, próprio produto da reação que afeta os aminoácidos oxidando os 

resíduos de metionina (KLEPPE, 1966; BAO e colaboradores, 2003). O ácido 

glucônico e concentrações acima de 50 mM de cátions divalentes (Cu2+, Cd2+, Hg2+, 

Pb2+) também contribuem para inativação da enzima (KLEPPE, 1966; ROGERS e 
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BRANDT, 1971; TONGBU e colaboradores, 1996). Já a interação de cátions 

monovalentes podem levar a compactação da enzima e consequente aumento da 

estabilidade térmica e a desnaturação (AHMAD; AKHTAR; BHAKUNI, 2001). Em 

outro estudo com os cátions divalentes Ca2+ e Mg2+, Akhtar, Ahmad, Bhakani (2002) 

demonstraram que, dependendo da concentração aplicada, estes podem aumentar 

a estabilidade da enzima (<1 M) ou induzir sua dissociação (>2 M). 

Ao longo dos anos, a glucose oxidase foi largamente utilizada em diversas 

áreas por suas propriedades bioquímicas, somadas ao seu custo relativamente 

baixo e boa estabilidade. A especificidade ao substrato permitiu o desenvolvimento 

de biossensores usados para medição da concentração de glicose em sangue, 

prática necessária e constante para indivíduos diabéticos. Acoplados em linha ou 

não, biossensores de glicose também podem auxiliar na monitoria contínua de níveis 

de glicose em processos industriais. Chudobova e colaboradores (1996) 

desenvolveram um biossensor em fibra ótica para controle na produção de 

refrigerantes, enquanto Vodopivec e colaboradores (2000) aplicaram em processo 

fermentativo. Com propósito diferente, a enzima também apresentou emprego 

potencial na produção de vinhos de baixo teor alcoólico, por meio da redução da 

concentração de glicose do meio (PICKERING; HEATHERBELL; BARNES, 1998). 

Ainda na área de alimentos, a GOx é utilizada como agente de conservação 

e aumento de shelf life por remover o teor de glicose e oxigênio residual do meio 

(BANKAR et al., 2009). A descoloração do vinho, a perda de aroma da cerveja, 

manutenção da qualidade de bebidas gaseificadas e a oxidação lipídica da 

maionese são retardados (CRUEGER e CRUEGER, 1990; ISAKSEN e ADLER-

NISSEN, 1997). Pode ser considerada um coadjuvante de tecnologia devido ao 

efeito positivo na reologia e qualidade de pães (BONET et al., 2006). 

É considerado um bactericida o que está relacionado à formação de 

peróxido possibilitando inclusive a aplicação em produtos de higiene oral 

(ETEMADZADEH; AINAMO; MURTOMAA, 1985). Em indústrias têxteis são 

utilizadas nos processos de descoloração e branqueamento de fibras naturais 

permitindo menor utilização do peróxido de hidrogênio em espécie (TZANOV et al., 

2002). Outra vertente em estudo, são as biocélulas combustíveis que se baseiam no 

poder de oxi-redução da enzima para gerar energia como alternativa tecnológica de 

substituição das baterias convencionais (CHEN et al., 2001).  
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3 METODOLOGIA  
 

A parte experimental deste trabalho foi realizada no laboratório de Análise 

Instrumental e Controle de Qualidade no Bloco de Química da Universidade Federal 

do Paraná – Setor Palotina. 

 

3.1 REAGENTES 

 

Nesse trabalho foram empregados os seguintes reagentes e solventes: água 

ultrapura; acetonitrila (CH3CN) (Vetec); metanol (CH3OH) (Vetec); sulfato ferroso 

(FeSO4.7H2O) (Vetec), D (+) Glucose anidra (Dextrose) (C6H12O6) (Vetec); fosfato 

dissódico (Na2HPO4) (Synth); fosfato monopotássico (KH2PO4) (Vetec); ácido oxálico 

(C2H2O4) (Nuclear); ácido clorídrico (HCl) (Impex), ácido sulfúrico (H2SO4) (Alphatec) 

e Hidróxido de sódio (NaOH) (Biotec). 

O princípio ativo do fármaco utilizado nas reações foi o cloridrato de 

tetraciclina (C22H24O8N2.HCl) obtida de fonte comercial (Anexo 1). 

A enzima utilizada foi a glucose oxidase (EC 1.1.3.4) de Aspergillus niger, 

(Glucozyn Concentrada, Prozyn) com atividade enzimática de 10.000 GOPU/g (onde 

GOPU: Unidade de glicose oxidase produzida por Penicillium). 

 

3.2 PREPARO DAS SOLUÇÕES 

 

A solução estoque de tetraciclina foi preparada, semanalmente, na 

concentração de 50 mg L-¹ em água ultrapura. E as demais soluções foram 

preparadas por diluição da solução estoque. 

A solução estoque de sulfato ferroso (FeSO4.7H2O) foi preparada, 

semanalmente, na concentração de 5 mM em água ultrapura, onde para cada 

experimento era retirado o volume correspondente à concentração desejada. 

A solução de ácido oxálico (0,01M), usada como fase móvel, foi preparada, 

semanalmente, em água ultrapura, filtrada a vácuo em membrana de celulose 

regenerada 0,45 μm, ficando 20 minutos em banho ultrassônico. 

A solução tampão de fosfato (0,1 mol L-1), usada para solubilizar a enzima, 

foi preparada com fosfato dissódico (Na2HPO4) e fosfato monopotássico (KH2PO4) 
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conforme Zeraik, Souza e Fatbello-Filho (2008), onde o pH foi ajustado entre 6,5 e 7 

com solução HCl (6 M). 

As soluções de H2SO4 (proporção 1:3) e de NaOH (0,5 mol L-1) foram 

preparadas em água ultrapura. 

 

3.3 EQUIPAMENTOS E SOFTWARE 

 

Os equipamentos utilizados neste trabalho foram: cromatógrafo líquido 

marca Thermo Scientific, modelo Ultimate 3000, composto por modulo de bomba, 

auto injetor e detector Dionex Ultimate 3000; Software para análise dos dados 

cromatográficos Chromeleon 7. Bomba de vácuo marca Prismatec, modelo 131; 

lavadora ultrassônica marca Sanders Medical, modelo Soniclean 2. Purificador de 

água Marca Elga Lab Water, modelo Purelab Classic (Tipo I, 18.2 MΩ-cm); agitador 

magnético com aquecimento marca Solab, modelo SL-91, medidor de pH marca MS 

Tecnopon Equip. Especiais Ltda, modelo LUCA-210 e uma balança analítica marca 

Shimadzu, modelo Ay-220. 

 

3.4 SISTEMA DE BIODEGRADAÇÃO 

 

Os experimentos de degradação foram conduzidos em béqueres 

transparentes abertos contendo 100 mL de solução de tetraciclina (20 mg L-¹) 

colocados sob agitação contínua (60 a 70 RPM), com ajuste de temperatura no 

agitador com aquecimento de acordo com o experimento. O ajuste de pH do meio 

reacional, quando necessário, foi feito utilizadas as soluções de H2SO4 (1:3) e NaOH 

(0,5 mol L-1). No meio adequado às condições, a fonte de ferro (FeSO4.7H2O), a 

enzima glucose oxidase (previamente diluída em 0,5 mL de solução tampão fosfato 

0,1 mol L-1) e o substrato da enzima (dextrose anidra) foram adicionados 

concomitantemente. Na FIGURA 9 apresenta- se a fotografia do sistema utilizado 

para reação. 

O início da reação foi considerado o momento em que todos os reagentes 

foram colocados no meio. Padronizou-se a primeira coleta de alíquota para análise 

após 1 minuto de reação, e demais coletas realizadas de 7 em 7 minutos, (tempo da 

análise cromatográfica). Desta forma as amostras foram coletadas, filtradas em filtro 
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de seringa PVDF Hidrofílico 0,22 μm (marca Membrane solutions) e imediatamente 

analisadas no cromatógrafo. 

 

FIGURA 9 - FOTOGRAFIA DO SISTEMA DE BIODEGRADAÇÃO DA TETRACICLINA. 

 
FONTE: O autor (2020). 

 

A definição deste procedimento para realização dos experimentos e tempos 

para coleta foi feita baseada em testes preliminares que demonstraram que a ordem 

de adição poderia gerar impacto nos resultados. Nos experimentos iniciais a ordem 

de inserção dos reagentes no meio não era controlada, sendo colocados um a um, 

sem ordem definida, e somente após a introdução do último, se iniciava a contagem 

do tempo. Isso causava resultados diferentes mesmo quando o experimento era 

submetido às mesmas condições. Quando se adicionava a enzima e seu substrato 

antes do ferro, logo no primeiro tempo de coleta os resultados de degradação já se 

apresentavam altos. O que se acredita ser ocasionado devido à formação de 

peróxido no meio previamente, e, quando o ferro era adicionado já possuía uma 

disponibilidade de peróxido suficiente para fazer uma reação de Fenton 

“instantânea”. Desta forma, padronizou-se a inclusão conjunta de todos os reagentes 

na solução de tetraciclina, e a primeira coleta realizada no minuto um, para 

contornar estas situações. 

Outro ponto que foi padronizado foi em relação aos tempos de coleta. 

Inicialmente eram realizadas de 5 em 5 minutos, porém como o tempo da corrida no 

cromatógrafo era maior (7 minutos), a análise não era realizada no momento da 
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coleta, e sim minutos após. Mas como se trata de uma reação de degradação a qual 

não era interrompida quando a amostra era coletada no vial, obtinha-se resultados 

incorretos. Apesar da literatura apresentar possibilidades para a inativação da 

reação de Fenton, como adição de metanol para consumo de radical hidroxila, ou de 

utilização de um agente precipitante para consumo do peróxido residual e 

precipitação de ferro, optou-se por não usar esses procedimentos visto que o 

equipamento estava disponível para análise imediata (BAUTITZ, 2006). 

 

3.5 ANÁLISE FÍSICO-QUÍMICA DO COMPOSTO-ALVO 

 

A determinação de tetraciclina foi feita utilizando um sistema de 

Cromatografia Líquida de Alta Eficiência (CLAE) acoplado com detector de arranjo 

de fotodiodos (diode array detector - DAD) e amostrador automático termostatizado. 

As condições cromatográficas utilizadas foram: coluna de fase reversa C18 (ACE 

250 x 4,6 mm), com tamanho de partícula de 5 μm, comprimento de onda de 

detecção 355 nm, fase móvel com composição de ácido oxálico (0,01 M), metanol e 

acetonitrila (72:08:20), volume de injeção 20 μL, temperatura de injeção 22 ºC, fluxo 

de 1,0 mL min-1 e temperatura do forno 30 ºC (BAUTITZ, 2006). 

 

3.5.1 Curva analítica 

 

Segundo Ribani e colaboradores (2004) está sendo cada vez mais 

reconhecida e exigida a qualidade de medições químicas baseadas em sua 

comparabilidade, rastreabilidade e confiabilidade. As análises cromatográficas estão 

entre as técnicas em destaque pela capacidade de quantificar compostos diversos 

em amostras de alimentos, farmacêuticas, biológicas e ambientais. Além disso, a 

geração de dados científicos confiáveis e interpretáveis contribui para fomentar 

entidades reguladoras e a criação de políticas governamentais focadas.  

A relação linear simples, descrita por y = ax + b pode ser utilizada para 

verificar a capacidade do método em fornecer resultados diretamente proporcionais 

à concentração da substância em exame, dentro de uma determinada faixa de 

aplicação (RIBANI et al., 2004). 
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Assim para possibilitar a quantificação da degradação da tetraciclina por 

meio da análise cromatográfica (CLAE), bem como obter dados confiáveis, gerou-se 

a curva padrão da tetraciclina, representada na FIGURA 10.  

 

FIGURA 10 - CURVA ANALÍTICA PARA DETERMINAÇÃO DE TETRACICLINA. 

 
Condições cromatográficas: fase móvel ácido oxálico (0,01 M), metanol e acetonitrila (72:08:20), 

detecção em comprimento de onda 355 nm, vazão de 1 mL min-1. FONTE: O autor (2020). 

 

A partir da análise do coeficiente de correlação (r = 0,9978) pode se estimar 

a qualidade da curva demonstrando que os dados apresentaram uma boa 

distribuição linear.  
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4 RESULTADOS E DISCUSSÃO  
4.1 DEGRADAÇAO DE TC POR BIO-FENTON: EXPERIMENTOS CONTROLE 

 

A obtenção de resultados satisfatórios de degradação de contaminantes 

emergentes, em especial de compostos hidrossolúveis como a tetraciclina, depende 

de diversos fatores devido a suas características e propriedades físico-químicas. 

Além disso, a própria definição de CE já declara que são compostos cuja atuação no 

ambiente ainda é pouco elucidada. Desta forma, é importante que novos processos 

de degradação, além de demonstrarem seus resultados, efetivamente, também 

elucidem as possíveis reações e impactos relacionados.  

Assim, para confirmar se a metodologia planejada para realização dos 

experimentos estava adequada e investigar se algum dos reagentes poderia 

interferir na degradação da tetraciclina, individualmente, realizou-se um estudo dos 

controles (FIGURA 11) comparando-os com uma reação com a adição de todos os 

componentes. 

 

FIGURA 11 - EXPERIMENTOS CONTROLES DA REAÇÃO 

 
Condições iniciais: [TC] = 20 mg L-¹; Temperatura 31 ºC. pH natural (4,2). Componentes variados: 

[FeSO4] = 0,25 mM, [dextrose anidra]= 75 mg L-¹, [GOx]= 40 mg L-¹, [tampão fosfato]= 5 mM. FONTE: 
O autor (2020). 

 

A partir da FIGURA 11 observa-se que os componentes dextrose 

(substrato), enzima (GOx), sulfato ferroso e tampão não geraram alteração 
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significativa da concentração de tetraciclina ao longo do tempo quando adicionados 

individualmente. Por outro lado, 75% de degradação de TC já foi alcançado no 

primeiro minuto de reação o que sugere estar relacionado diretamente à reação Bio-

Fenton proposta, a qual pode promover ao final de 64 minutos 88% de degradação. 

O monitoramento da concentração de tetraciclina por cromatografia líquida revela a 

rápida degradação que ocorre já no primeiro minuto de reação (FIGURA 12). 

 

FIGURA 12 - CROMATOGRAMA DA DEGRADAÇÃO DE TETRACICLINA POR BIO-FENTON 

 
Condições iniciais: [TC] = 20 mg L-¹; Temperatura 31 ºC. pH natural (4,2); [FeSO4] = 0,25 mM; 

[dextrose anidra]= 75 mg L-¹, [GOx]= 40 mg L-¹, [tampão fosfato]= 5 mM. FONTE: O autor (2020). 

 

4.2 EFEITO DO PH SOBRE A REAÇÃO 

 

A definição do pH do meio de uma reação de Bio-Fenton é um desafio visto 

que se busca considerar as condições ideais para um processo químico (Fenton: pH 

< 3) alinhado com um enzimático (enzima: pH > 4) (KAHOUSH et al., 2018).  

Para reação de Fenton o pH é um fator a ser considerado para manter a 

solubilidade da fonte de ferro utilizada. Onde, em pH maiores que 3 os íons Fe2+ 

podem precipitar reduzindo a capacidade de reação com o peróxido de hidrogênio. 

No entanto em pH < 2,5 a alta concentração de H+ pode sequestrar os radicais 

hidroxilas gerados, impedindo sua reação com o contaminante (PIGNATELLO, 
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1992). Além disso, o peróxido de hidrogênio é mais estável em condições altamente 

ácidas (ELHAMI, KARIMI, AGHBOLAGHY, 2015). 

Já as enzimas, geralmente atuam em pHs próximos a neutralidade ou 

levemente ácidos. Cada enzima possui suas propriedades e funções ativas em pH 

específicos, possuindo sempre um valor onde sua atividade é máxima. A glucose 

oxidase possui uma faixa de atuação de pH de 4 a 7, atingindo condição ótima em 

pH entre 5,5 e 6 (KALITSZ et al., 1991; BANKAR et al., 2009; SOUSA, 2017). 

Na FIGURA 13 verifica-se dois estudos onde pode ser observado este 

comportamento da atividade da enzima em diferentes pHs (FIGURA 13 a)) e sua 

atividade residual após algumas horas submetidas a diferentes valores de pH 

(FIGURA 13 b)). 

FIGURA 13 - EFEITO DO pH SOBRE A ATIVIDADE ENZIMÁTICA DA GOX DE Aspergillus niger 

 
FONTE: a) Zia e colaboradores (2010); b) Sousa (2017). 

 

Desta forma, os trabalhos relacionados à Bio-Fenton utilizando a enzima 

glucose oxidase apresentam, geralmente, melhores resultados de degradação dos 

compostos em pHs dentro desta variação de 3,5 a 5,5. E acima do pH 5,5, a taxa de 

degradação apresenta significativa redução, a qual é justificada pela formação de 

Fe(OH)3, que nesta forma decompõe o peróxido em água e oxigênio (ELHAMI, 

KARIMI, AGHBOLAGHY, 2015; ESKANDARIAN et al., 2013; HAMEED e LEE, 

2009). Enquanto que outros autores têm alcançado valores satisfatórios submetendo 

os experimentos em condições de pH natural da solução a ser tratada, e utilizando o 

pH somente como um parâmetro de monitoramento da reação (HUANG et al., 2020). 

Assim, considerando essas questões, realizou-se um estudo (FIGURA 14) 

para avaliar a degradação da tetraciclina sob três condições diferentes de pH: 3 
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(pois é ideal para a reação de Fenton), 6 (além de ser uma das condições indicadas 

para melhor atuação da enzima, está mais próximo da neutralidade trazendo 

vantagens no descarte de efluentes), e 4,2 (que é o pH natural da solução de 

tetraciclina 20 mg L-1, condição que possibilita mais facilmente aplicações práticas, 

bem como para conhecimento da evolução natural do pH da reação). 

 

FIGURA 14 - EFEITO DO pH NA DEGRADAÇÃO DE TC 

 
Condições iniciais: [TC] = 20,0 mg L-¹; Temperatura 31 ºC, [FeSO4]  = 0,25 mM, [dextrose anidra]= 75 

mg L-¹, [GOx]= 40 mg L-¹, [tampão fosfato]= 5 mM. FONTE: O autor (2020). 

 

Os resultados mostrados na FIGURA 14 confirmam o que outros autores já 

haviam observado sobre o comportamento da degradação de contaminantes pelo 

processo Bio-Fenton. Demonstrou-se que esta não é favorecida quando submetida 

ao pH 3, mesmo que esse seja o pH adequado para o Fenton clássico. Enquanto 

que em pH natural (4,2) e no ajustado em 6, pode-se observar uma degradação 

mais rápida. Isso pode ser justificado pela atuação da enzima no meio, a qual é 

favorecida em condições menos ácidas, promovendo a geração de H2O2 que leva a 

consequente reação de Fenton e degradação do contaminante. Desta forma, ao final 

de 64 minutos os tratamentos sob pH natural (4,2) e pH 6 atingiram 91% de 

degradação, por outro lado no pH 3 alcançou-se apenas 45% (FIGURA 15). 
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FIGURA 15 - PERCENTUAL DE DEGRADAÇÃO DE TETRACICLINA VARIANDO O pH DO MEIO. 

  
Condições iniciais: [TC] = 20,0 mg L-¹; Temperatura 31 ºC, [FeSO4]  = 0,25 mM, [dextrose anidra]= 75 
mg L-¹, [GOx]= 40 mg L-¹, [tampão fosfato]= 5 mM. Tempo de experimento = 64 min. FONTE: O autor 

(2020). 

 

Considerando a natureza diferenciada de uma reação biotecnológica como o 

Bio-Fenton, esses resultados na degradação da tetraciclina são positivos quando 

comparados a outros processos químicos e físicos já estudados reportados na 

literatura. Yu e colaboradores (2019) submeteram 50 mg L-1 de tetraciclina em pH 

natural (4,25) aos processos de UV/Fenton/T-TiO2 e UV/Fenton, e alcançaram 

99,5% e 98% de degradação em 40 e 90 minutos, respectivamente. Mas quando o 

pH da solução foi ajustado para pH 3, a reação UV/Fenton/T-TiO2 apresentou melhor 

eficiência de degradação (99,9%, 90 minutos) seguido do pH 5 e 7, obtendo menor 

percentual em pH 9 (92,8%, 90 minutos). Já Barhoumi e colaboradores (2017) 

alcançaram 100% de degradação da tetraciclina (0,2 mM) em 15 minutos, em pH 3 

utilizando eletrodo de diamante dopado com boro (BDD do inglês “Boron Doped 

Diamond”) como ânodo e cátodo de carbono, utilizando o Eletro-Fenton. 

No monitoramento do pH (FIGURA 16) destas reações ao longo do processo 

de degradação da tetraciclina, pode-se observar que no experimento em que o pH 

foi ajustado inicialmente para 3, o mesmo manteve-se nesta condição até o final do 

acompanhamento variando pouco ao longo do processo, entre 3 e 2,87 (final). Já o 

experimento de pH ajustado inicialmente em 6, alcançou 4,03 após 64 minutos o que 

representa uma acidificação ao longo do processo. Tal comportamento foi muito 

similar ao da degradação sem ajuste de pH, o qual também apresenta uma redução 

do pH durante a reação. Portanto esses dados contribuem para o entendimento da 
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menor degradação de tetraciclina quando submetida à reação em pH 3, bem como 

melhores resultados em pH natural ou 6. 

 

FIGURA 16 -MONITORAMENTO DO pH DURANTE A DEGRADAÇÃO DE TC. 

 
Condições iniciais: [TC] = 20,0 mg L-¹; Temperatura 31 ºC, [FeSO4]  = 0,25 mM, [dextrose anidra]= 75 

mg L-¹, [GOx]= 40 mg LV, [tampão fosfato]= 5 mM. FONTE: O autor (2020). 

 

Essa alteração de pH pode ser explicada pelo aumento de H+ no meio 

ocasionado tanto pela ação da enzima com seu substrato formando ácido glucônico 

(Equação 10), como pela hidrólise dos íons Fe2+ (Equação 11) ou do Fe3+ (Equação 

5) (MARTEL; SMITH; MOTEKAITIS, 1997). 

 

Fe2+(aq) + H2O→ [Fe(OH)]+(aq) + H+(aq)    (Equação 11) 

 

Huang e colaboradores (2020) ao estudar a degradação por Bio-Fenton do 

composto tricloroetileno também associaram a produção de ácido glucônico para 

justificar a diferença de pH inicial ajustado e ao final da reação, 6,7 e 3,5, 

respectivamente. Mas, outro ponto avaliado pelos mesmos autores, foi a influência 

no pH após adição de Fe(II), o qual gerou uma diminuição leve de 6,7 a 5,5 no início 

da reação. Yu e colaboradores (2019) estudando a degradação de tetraciclina pelo 

processo híbrido de UV/Fenton/T-TiO2 , puderam observar esse declínio do pH ao 

longo da reação. Em condições similares às aplicadas neste trabalho, os autores 
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submeteram 50 mg L-1 de tetraciclina a pHs iniciais de 3, 5, 7 e 9, e, ao final de 90 

minutos, estes apresentaram pH de 3,03 , 3,62, 3,61 e 3,92, respectivamente. Neste 

caso, também associaram a redução do pH a formação de outros tipos de 

intermediários ácidos, os quais Barhoumi e colaboradores (2017) detectaram como 

ácidos málico, malônico, succínico, acético, oxálico e oxâmico. 

Assim, devido a obtenção de resultados satisfatórios em condição sem a 

necessidade de ajuste de pH, definiu-se seguir os experimentos sob pH natural 

(4,2), acompanhando a variação do pH para conhecimento das possíveis reações 

que estão ocorrendo. 

 

4.3 EFEITO DA TEMPERATURA SOBRE A REAÇÃO 

 

No geral, as curvas de atividade enzimática versus temperatura apresentam 

um padrão similar. A atividade enzimática aumenta à medida que a temperatura é 

elevada, o que proporciona maior produção de peróxido de hidrogênio e 

consequentemente maiores índices de degradação dos compostos pelo aumento da 

reação de Fenton. No entanto, após ultrapassada a temperatura ótima da enzima, as 

reações tornam-se mais lentas, e em alguns casos são até interrompidas uma vez 

que o processo de desnaturação se sobrepõe ao aumento da velocidade da reação 

(KAHOUSH et al., 2018). Tal comportamento pode ser observado no trabalho de 

caracterização da enzima GOx realizado por Zia e colaboradores (2010) e Sousa 

(2017) onde foi submetida a diferentes temperaturas ao longo de 70 minutos 

(FIGURA 17). 

 

FIGURA 17 - INATIVAÇÃO TÉRMICA DA GOx DE Aspergillus niger. 

 
FONTE: a) Zia e colaboradores (2010); b) Sousa (2017). 



53 
 

 

Diversos são os trabalhos com enzimas em que se estudou o efeito da 

temperatura na eficiência de degradação de contaminantes e obteve-se conclusões 

diferentes dependendo do tipo de composto-alvo. Para degradação do corante azul 

ácido, Eskandarian e colaboradores (2013) reportaram a temperatura de 23 ºC como 

a melhor. Enquanto que Elhami, Karimi, Aghbolaghy (2015) apontaram a 

temperatura de 40 ºC como ótima para degradar o corante verde malaquita. Desta 

forma, estudar a temperatura que apresenta a melhor condição para a degradação 

da tetraciclina é um parâmetro importante a ser verificado. Dessa forma, submeteu-

se a reação a quatro condições: 22 ºC (ambiente), 25 ºC, 31 ºC e 37 ºC com 

variação de +/-1 ºC, onde os resultados podem ser observados na FIGURA 18. 
 

FIGURA 18 - EFEITO DA TEMPERATURA NA DEGRADAÇÃO DE TC 

 
Condições iniciais: [TC] = 20,0 mg L-¹; pH natural (4,2), [FeSO4]  = 0,25 mM, [dextrose anidra]= 75 mg 

L-¹, [GOx]= 40 mg L-¹, [tampão fosfato]= 5 mM. FONTE: O autor (2020). 

 

A partir da FIGURA 18 pode se observar que a temperatura do meio mantém 

a tendência da curva de degradação, gerando leves diferenças na sua inclinação. 

Mas, ao final de 64 minutos se alcança percentuais de degradação similares entre 

os tratamentos de 86%, 89%, 91% e 90%, para as temperaturas 22, 25, 31 e 37, 

respectivamente. A taxa de degradação diminui ao longo do tempo, onde a 

velocidade inicial (1 minuto) foi sempre a maior entre todas as medições para cada 

tratamento gerando a seguinte relação: V37ºC= V31ºC= 9,2 mg min-1 > V25ºC=6,4 mg 

min-1> V22ºC=4,4 mg min-1. Nesse período a velocidade produziu uma relação 
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positiva com a temperatura, ou seja, maiores velocidades foram encontradas quando 

se aplicou maiores temperaturas. No entanto, nos minutos posteriores, essa relação 

não foi observada.  

Para isso, considerando que a cinética da reação de degradação da 

tetraciclina por Bio-Fenton atende ao Modelo de Primeira Ordem (Equação 12), foi 

aplicado uma regressão linear de ln(C0/C) versus tempo, nos primeiros 15 minutos 

de reação para se obter a constante de degradação cinética k (min -1). Onde C0 e C 

são a concentração de TC inicial e concentração de TC no tempo (t), 

respectivamente. As curvas e equações obtidas para cada tratamento estão 

apresentados na FIGURA 19. 

ln(C0/C) = kt + b        (Equação 12) 

FIGURA 19 - CONSTANTE CINÉTICA DE DEGRADAÇÃO DE PRIMEIRA ORDEM EM 
DIFERENTES TEMPERATURAS. 

 
Condições iniciais: [TC] = 20,0 mg L-¹; pH natural (4,2), [FeSO4] = 0,25 mM, [dextrose anidra]= 75 mg 

L-¹, [GOx]= 40 mg L-¹, [tampão fosfato]= 5 mM. FONTE: O autor (2020). 
 

Os valores das constantes cinéticas calculadas foram sequenciados em ordem 

crescente 0,0743 min-1, 0,0887 min-1, 0,1102 min-1, 0,1196 min-1, correspondendo às 

temperaturas de 22 ºC+-1ºC, 25 ºC+-1 ºC; 31 ºC+-1 ºC e 37 ºC+-1 ºC, respectivamente. 

Assim, baseado nestes resultados pode se inferir que temperaturas amenas 

de 20 a 26ºC tendem a gerar uma degradação mais lenta quando comparada as 

temperaturas mais altas (30ºC a 38ºC). De acordo com os dados de percentual final 
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de degradação, bem como da constante cinética, entende-se que a temperatura de 

31+-1°C é a mais adequada à reação. E, em temperaturas superiores a essa os 

resultados de degradação da tetraciclina foram positivos, no entanto não tiveram 

melhorias significativas. Isso pode indicar que a temperatura ótima para essa 

condição de experimento para degradação da tetraciclina encontra-se entre 30 e 

36ºC.  

Guo e colaboradores (2019) utilizando luz visível (420 nm) em um processo 

de Foto-Fenton, com adição de H2O2 obtiveram 92% de degradação da tetraciclina 

(40 mg L-¹) com uma constante de 0,042 min-1.  

Wen, Jia e Li (2009) estudando a degradação de tetraciclina e oxitetraciclina 

utilizando as enzimas manganês peroxidase e lignina peroxidase, também 

perceberam uma melhor degradação em temperatura de 30 ºC, provavelmente 

devido sua temperatura de atuação ótima. Já Karimi e colaboradores (2012) 

utilizando a glucose oxidase para reação de Bio-Fenton para degradação do corante 

verde malaquita, apresentaram observações similares às deste estudo. Apesar de 

identificarem maior velocidade à medida que a temperatura era aumentada, esta não 

apresentava mesma taxa ao longo do período de reação. Nos primeiros 20 minutos 

sob a temperatura de 15, 30, 35 e 40 ºC apresentaram % de degradação de 30,5%, 

38,7%, 37,5% e 40,0%, respectivamente. Mas posteriormente, esta taxa decaiu para 

todos a um nível similar, representando, após 60 minutos valores próximos a 17%, e 

após 120 minutos, taxas de 8 a 9%.  

Para os autores, essa menor taxa pode ter sido ocasionada pela menor 

atividade da enzima na produção de peróxido devido a uma desnaturação das 

mesmas, inativando sítios ativos. Enquanto que a maior velocidade de degradação 

nos tempos iniciais em mais altas temperaturas pode ser relacionada à aceleração 

da reação do peróxido de hidrogênio com o Fe2+ (HAMEED e LEE, 2009; DURIGAN; 

VAZ; PERALTA-ZAMORA, 2012). Esses apontamentos poderiam justificar a mesma 

característica da degradação da tetraciclina neste estudo. 

Durante os experimentos, foi realizado o monitoramento do pH (dados não 

mostrados) no qual não se identificou grandes diferenças aparentes entre os 

tratamentos. Todos apresentaram característica similar de acidificação do meio 

alcançando pH final entre 3,6 a 3,9, onde as possíveis causas (formação de ácido 

glucônico, hidrólise de Fe2+) já foram pontuadas anteriormente. 
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4.4 EFEITO DA CONCENTRAÇÃO DE FERRO SOBRE A REAÇÃO 

 

A disponibilidade de uma fonte de Fe(II) à reação de Fenton é indispensável 

visto que é o responsável por decompor o peróxido de hidrogênio gerando os 

radicais •OH que atuam sobre os compostos a serem degradados (FENTON, 1984). 

Em contrapartida, o ferro é responsável por uma das maiores desvantagens 

ambientais do processo, pois gera resíduos que precisam ser removidos para 

destinação aos corpos hídricos, além de ocasionar maiores custos ao processo. No 

Brasil, dispõe-se da Resolução nº 430 de 13 de maio de 2011 do CONAMA, a qual 

prevê um limite para ferro em efluentes de 15 mg L-¹, o que corresponde a 0,267 mM 

(BRASIL, 2011). Assim, um dos mais importantes estudos para otimização do 

processo de Fenton está relacionado à aplicação de menores concentrações de 

ferro à reação.  

Considerando essas questões, submeteu-se a solução de tetraciclina a 

reação de Bio-Fenton utilizando quatro concentrações diferentes de sulfato ferroso: 

0,125 mM, 0,25 mM, 0,375 mM e 0,5 mM, e na sua ausência (0 mM). As curvas de 

degradação nestas condições podem ser observadas na FIGURA 20. 

FIGURA 20 - EFEITO DA CONCENTRAÇÃO DE FERRO NA DEGRADAÇÃO DE TC. 

 
Condições iniciais: [TC] = 20,0 mg L-¹; Temperatura 31 ºC; pH natural (4,2), [dextrose anidra]= 75 mg 

L-¹, [GOx]= 40 mg L-¹, [tampão fosfato]= 5 mM. FONTE: O autor (2020). 

 



57 
 

 

Esses resultados evidenciam que a utilização de Fe(II) é necessária para a 

degradação da tetraciclina visto que no experimento controle realizado na ausência 

de Fe não se observou degradação significativa. Além disso a concentração de 

Fe(II) influencia diretamente na reação de Bio-Fenton, onde a menor concentração 

(0,125 mM) apresentou menor degradação ao final de 64 minutos (85,9%), seguido 

das concentrações intermediárias (0,25 mM e 0,375 mM) que apresentaram 91,3% 

de degradação. Já a maior concentração de ferro (0,5 mM), apesar de ter gerado 

maior degradação final (92,1%), esta não foi proporcionalmente maior ao aumento 

de sua disponibilidade e nem considerada significativa. 

Eskandarian e colaboradores (2013), em um trabalho similar para degradar o 

corante Azo 113 azul ácido, identificaram que a partir de uma concentração de 0,4 

mM de Fe2+ a degradação começava a diminuir. Já Yu e colaboradores (2019) 

estudando a degradação da tetraciclina por Foto-Fenton, obtiveram aumento da 

eficiência da degradação com o aumento do Fe2+ até certa razão molar (nFe2+:nH2O2 

= 1;20 a 1:10). Quando a concentração de ferro foi maior (nFe2+:nH2O2=1:7,5), 

obtiveram redução de eficiência, a qual justificaram ser proveniente do excesso de 

Fe2+ que captura os radicais OH antes dos mesmos atuarem sobre o composto-alvo. 

Assim, segundo os mesmos autores esse comportamento não linear pode ser 

justificado pela não adequada proporção dos reagentes envolvidos, demonstrando 

que existe um valor ótimo de Fe2+ para cada quantidade de peróxido no meio. Utset, 

Lopez e Diaz (2000) ainda apontam a possibilidade de formação de complexos 

Fe(H2O)2+ em pH > 3 como responsáveis pelo ataque de moléculas orgânicas.  

O resultado positivo obtido em maiores concentrações ferro apresentou 

pequena diferença perceptiva em relação às concentrações menores. Isso é 

vantajoso pois permite a utilização de menores concentrações de ferro, 

possibilitando assim o atendimento aos limites impostos pela legislação para 

efluentes, atingindo um bom percentual de degradação, sem necessidade de 

tratamento posterior para remoção do ferro residual. 

Outra questão observada é que em todos os tratamentos, obtém-se uma 

rápida e imediata degradação do composto-alvo nos minutos iniciais da reação, 

atingindo valores entre 38 e 48% no primeiro minuto, e 69 a 76% aos 8 minutos. 

Segundo Yu e colaboradores (2019) esses dados indicam que há Fe2+ suficiente 

para reagir com o peróxido, bem como demonstra que a enzima está sob condições 

favoráveis para atuar sobre a dextrose e fornecer imediatamente ao meio o peróxido 
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necessário. Os mesmos autores ao estudar a degradação da tetraciclina (50 mg L-¹) 

pelo sistema UV/Fenton/T-TiO2 alcançaram 99,5% de degradação após 40 minutos 

utilizando 1mM de sulfato ferroso. 

Segundo Bilal e colaboradores (2019) as reações de degradação que 

ocorrem mais comumente nos compostos formando intermediários e transformando-

os são: Hidrogenação, Dimetilação, Dihidroxilação, Deamoniação e 

Descarboxilação. Desta forma, estudando os metabólitos gerados na degradação do 

cloridrato de tetraciclina pela enzima lacase, Shao e colaboradores (2019) 

identificaram que as maiores reações de transformação ocorridas são as de 

Dimetilação e Dihidroxilação. Yang e colaboradores (2017) também utilizando a 

enzima laccase projetaram seu mecanismo de degradação baseado em seus 

produtos intermediários. E, assim como Llorca e colaboradores (2015) identificaram 

as reações de oxidação seguida da dimetilação e dehidorgenação. No entanto, 

diferente da enzima laccase, a enzima glucose oxidase não atua sobre a tetraciclina 

diretamente. As reações intermediárias que ocorrem são relacionadas à reação de 

Fenton. Na FIGURA 21 observa-se um cromatograma onde se verifica a formação 

de possíveis intermediários da reação caracterizado pela formação de picos 

menores antes e após o tempo de retenção específico da tetraciclina. 

FIGURA 21 -CROMATOGRAMA COM  INTERMEDIÁRIOS DA DEGRADAÇÃO DA TETRACICLINA 

 
 Condições iniciais: [TC] = 20,0 mg L-¹; Temperatura 30 ºC; pH natural (4,2), [FeSO4]  = 0,25 mM, 

[dextrose anidra]= 150 mg L-¹, [GOx]= 83 mg L-¹, [tampão fosfato]= 5 mM. Tempo: 64 minutos. 
FONTE: O autor (2020). 
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As contribuições da formação de ácido glucônico e da hidrólise dos íons 

ferrosos na diminuição do pH durante as reações ficam evidenciadas na FIGURA 22. 

 

FIGURA 22 - MONITORAMENTO DO pH DURANTE A VARIAÇÃO DO FERRO. 

 
Condições iniciais: [TC] = 20,0 mg L-¹; Temperatura 31 ºC; pH natural (4,2), [dextrose anidra]= 75 mg 

L-¹, [GOx]= 40 mg L-¹, [tampão fosfato]= 5 mM. FONTE: O autor (2020). 

 

Na menor concentração de ferro a variação de pH também é menor quando 

comparada as concentrações de 0,25 mM a 0,5 mM, as quais apresentam redução 

do pH similar. Por outro lado, no experimento controle feito na ausência de ferro a 

diminuição de pH é bem menos pronunciada. Assim, embora possa ter algum efeito 

da formação de ácido glucônico, evidenciada no experimento controle (sem ferro), 

esses dados corroboram com a hipótese de que está ocorrendo a hidrólise do Fe2+ 

(Equação 11) a qual provoca redução maior do pH nos tratamentos em que se 

utilizou sulfato ferroso. 

Assim, por considerar satisfatórios os resultados obtidos quando se utilizou a 

concentração de 0,25 mM de sulfato ferroso, bem como atender a legislação 

brasileira vigente sobre qualidade de efluentes, definiu-se seguir os experimentos 

nesta condição.  
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4.5 EFEITO DA CONCENTRAÇÃO DE ENZIMA SOBRE A REAÇÃO 

 

A enzima é responsável juntamente com a dextrose e oxigênio molecular 

pela produção de peróxido. E esse por sua vez, reage com os íons ferro II gerando 

hidroxilas livres, as quais atuam sobre os contaminantes, degradando-os. No 

entanto, quando o H2O2 está em excesso compete com o composto-alvo pelo radical 

hidroxila e quando em baixas concentrações diminui a formação deste radical e 

consequentemente pode prejudicar a eficiência do tratamento (DOMÈNECH; 

JARDIM; LITTER, 2001). Assim, a concentração da enzima pode interferir 

diretamente sobre a reação de Bio-Fenton devido ao seu fornecimento de peróxido.  

Desta forma o estudo do efeito de sua concentração é necessário, buscando 

conhecer se o seu aumento ou diminuição podem gerar ou não impacto na reação, 

fornecendo-se a mesma quantidade de substrato. Para isso, avaliou-se três 

concentrações de enzima (40, 60 e 80 mg L-1) nos experimentos de degradação de 

tetraciclina (FIGURA 23) onde a concentração de substrato foi fixada (75 mg L-¹). 

 

FIGURA 23 - EFEITO DA CONCENTRAÇÃO DE ENZIMA NA DEGRADAÇÃO DE TC.  

 

Condições iniciais: [TC] = 20,0 mg L-¹; Temperatura 31 ºC. pH natural (4,2), [FeSO4] = 0,25 mM, 
[dextrose anidra]= 75 mg L-¹; [tampão fosfato]= 5 mM. FONTE: O autor (2020). 

 

Nas condições de ensaio avaliadas para a concentração de enzima, houve 

pouca diferença no percentual de degradação da TC, variando de 89 a 91% ao final 

de 64 minutos. Ao longo do tempo a menor concentração de enzima 40 mg L-1 
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apresenta melhores valores de degradação, seguido da concentração intermediária 

e maior que alcançaram mesmo valor. Assim, verificando-se que a maior quantidade 

de glucose oxidase não propiciou melhores resultados de degradação torna tal dado 

interessante economicamente, visto que pode contribuir com um menor custo à 

reação. 

Com isso, ponderando os resultados apresentados, considera-se que a 

quantidade de substrato utilizada está adequada a concentração de 40 mg L-1 de 

enzima. Mas também é possível que para a quantidade de substrato disponibilizada 

nestes experimentos a concentração de enzima citada ainda esteja em excesso. 

 

4.6 EFEITO DA CONCENTRAÇÃO DE SUBSTRATO DA ENZIMA SOBRE A 

REAÇÃO 

 

A produção do peróxido de hidrogênio é proporcional à concentração do 

substrato da enzima na reação, a qual alcança valor máximo de acordo com o 

modelo de cinética enzimática de Michaelis-Menten (FIGURA 24), dada pela 

Equação 13. Onde V é a razão inicial da reação ou a velocidade (mole/tempo), [S] a 

concentração molar do substrato, e Vmax é a velocidade máxima alcançada com a 

maior concentração de substrato quando todas as moléculas da enzima estão 

ocupadas, e Km é a constante de Michaelis-Menten (mesma unidade da 

concentração) (REUVENI, URBAKH, KLAFTER, 2014). 

 

FIGURA 24 - REPRESENTAÇÃO GRÁFICA DO COMPORTAMENTO DE UMA ENZIMA QUE 
OBEDECE ÀS LEIS DE MICHAELIS-MENTEN 

  
Fonte: Aragão (2011). 
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      (Equação 13) 

 

Assim, a fim de se conhecer a atuação da enzima na degradação quando 

exposta sob diferentes concentrações de substrato, disponibilizou-se três 

concentrações de dextrose anidra 75 mg L-1, 112,5 mg L-1 e 150 mg L-1 para uma 

concentração fixa de enzima de 40 mg L-1. O efeito destas concentrações na 

degradação da tetraciclina pode ser visualizado na FIGURA 25. 

 

FIGURA 25 - EFEITO DA CONCENTRAÇÃO DEXTROSE ANIDRA NA DEGRADAÇÃO DE TC 

 

Condições iniciais: [TC] = 20 mg L-¹; Temperatura 31 ºC. pH natural (4,2), [FeSO4] = 0,25 mM, [GOx]= 
40 mg L-¹, [tampão fosfato]= 5 mM. FONTE: O autor (2020). 

 

Observou-se que o incremento de dextrose no meio propiciou aumento na 

degradação da tetraciclina no primeiro minuto, onde a concentração de dextrose 

intermediária atingiu velocidade de 11,53 mg L-1 min-1, seguido da concentração 

menor (9,18 mg L-1 min-1), e da concentração de 150 mg L-1 que resultou em 7,75 mg 

L-1 min-1. Assim, já em 8 minutos de reação, 76%, 85% e 79% da tetraciclina já havia 

sido degradada, utilizando 75 mg L-1, 112,5 mg L-1 e 150 mg L-1, respectivamente. E, 

ao final do experimento os percentuais de degradação entre as quantidades de 

dextrose menores ficaram próximos (91 e 92%), enquanto que na maior 

concentração foi inferior (89%), mas também satisfatória.  
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Isso pode ter ocorrido devido à enzima já apresentar seus sítios ativos 

saturados, onde o incremento de disponibilidade de substrato não promoveu o 

aumento de sua atuação para fornecimento de peróxido a reação de Fenton. Por 

outro lado se a enzima estiver apta a utilizar todo esse substrato adicionado, outra 

possibilidade que pode ter ocorrido é uma produção de H2O2 em excesso, a qual 

pode ocasionar efeito sequestrante (MOHEY, LIBRA, WIESMANN, 2003). Uma 

alternativa para este caso seria um sistema contínuo de alimentação de dextrose no 

meio reacional, desde que mantidas as formas ferrosas durante o processo 

(DURIGAN; VAZ; PERALTA-ZAMORA, 2012). 

Segundo Kahoush e colaboradores (2018), médias a altas concentrações de 

H2O2 podem levar a ocorrência da reação de formação de radicais hidroxiperoxil 

(HO2•) (Equação 14). Esses, tendem a se recombinar uns com os outros reformando 

o peróxido de hidrogênio (Equação 15) que segue a reação de Fenton, mas 

afetando sua eficiência global (GLIGOROVSKI et al., 2015). Quando o radical 

hidroxiperoxil não se recombina, pode atuar sobre os compostos alvo de 

degradação, no entanto sua habilidade é menor pois possui potencial de oxidação 

de 1,7 V, inferior quando comparado ao radical hidroxila (E0=2,8 V) (HULING e 

PIVETZ, 2006). 

 

H2O2+ HO● → HO2●+ H2O      (Equação 14) 

HO2●+ HO2●→ H2O2+ O2      (Equação 15) 

 

Assim, os resultados obtidos nesta avaliação contribuem para confirmação 

de que foi adequado o cálculo teórico realizado para definir a quantidade de 

dextrose a ser disponibilizada para a enzima atuar. 

 

4.7 EFEITO DO AUMENTO DA PROPORÇÃO FIXA DE ENZIMA:SUBSTRATO 

SOBRE A REAÇÃO 

 

Baseado nos resultados anteriores dos estudos individuais da enzima e 

substrato, considerando que a proporção 75:40 (dextrose:enzima) foi adequada a 

reação, investigou-se também se o maior fornecimento conjunto de ambos poderia 

promover melhor degradação. Desta forma, avaliou-se a utilização de três 
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tratamentos de dextrose:enzima: 75:40 ; 112,5: 60 e 150:80 (mg L-1), onde os 

resultados podem ser observados na FIGURA 26. 

 

FIGURA 26 - EFEITO DO AUMENTO DA PROPORÇÃO FIXA DE ENZIMA:SUBSTRATO SOBRE A 
REAÇÃO 

 
Condições iniciais: [TC] = 20 mg L-¹; Temperatura 31 ºC. pH natural (4,2), [FeSO4] = 0,25 mM, 

[tampão fosfato]= 5 mM. FONTE: O autor (2020). 

 

Quando se estudou o efeito da variação da concentração de enzima em 

conjunto com a disponibilidade de substrato, notou-se um comportamento 

interessante, visto que, a condição intermediária ao longo do tempo foi a que 

apresentou os melhores resultados de degradação ao longo do tempo. Esta 

condição atingiu 80% de degradação em 8 minutos, seguido da maior concentração 

(150:80 dextrose:enzima) que alcançou 83%, e da menor que atingiu 82%. 

Ao final, a menor quantidade de enzima e dextrose gerou menor degradação 

atingindo 88%, mas o contrário não ocorreu. Tanto a proporção dextrose:enzima 

112,5:60 quanto a 150:80 alcançaram 89% de degradação. Desta forma pode-se 

dizer que a adição conjunta de maiores quantidades de enzima e substrato, 

ocasionar maior degradação até certa proporção. A partir de um momento o 

aumento desses componentes não proporciona melhoria, gerando inclusive piores 

condições de processo em alguns casos. Eskandarian e colaboradores (2013) 

estudando a degradação do corante Azo 113 azul ácido pela reação de Bio-Fenton 
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concluíram que acima de 3000 UL-1 de glucose oxidase, a remoção do corante 

diminui. 

Dentre as explicações para esse comportamento pode estar a produção de 

H2O2 em excesso, que conforme já citado anteriormente pode ocasionar efeito 

sequestrante dos radicais disponíveis (MOHEY, LIBRA, WIESMANN, 2003). Outra 

questão pode estar relacionada à falta de Fe2+ no meio na mesma proporção 

demandada pela reação (DURIGAN; VAZ; PERALTA-ZAMORA, 2012). Kahoush e 

colaboradores (2018) ainda citam que uma atividade enzimática excessiva pode 

propiciar uma geração elevada de radicais HO●, que atuam sobre os íons Fe(II) 

(Equação 16), reduzindo a disponibilidade dos radicais para atuar sobre os 

compostos-alvo. 

 

HO● + Fe2+→ OH-  + Fe3+      (Equação 16) 
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5 CONSIDERAÇÕES FINAIS 
 

Nesse estudo foi possível demonstrar a degradação de tetraciclina em água 

pelo processo Bio-Fenton utilizando como biocatalisador a enzima glucose oxidase. 

Dentre as condições de Bio-Fenton testadas, alcançou-se em 8 minutos percentuais 

de degradação que variaram de 66,4% a 84,9%. Já após 64 minutos obteve-se uma 

melhoria dos resultados atingindo 85,9% a 92,4% de degradação. 

Pode ser demonstrado que fatores como pH e temperatura do meio 

impactam na cinética da reação de degradação. Os ensaios em que não houve 

ajuste de pH e naqueles em que o pH foi ajustado para 6, resultaram maiores 

percentuais de degradação de TC do que nos ensaios em pH 3. Já entre as 

temperaturas testadas identificou-se uma relação positiva, onde maiores 

temperaturas alcançaram maiores velocidades de degradação inicial. No entanto, 

como as temperaturas de 31 ºC +-1ºC e 37 ºC +-1ºC alcançaram percentuais de 

degradação final similares aponta-se a temperatura de 31 ºC +-1ºC como mais 

indicada para a reação. 

Em relação ao efeito da concentração de ferro sobre a reação, observou-se 

uma tendência de aumento da degradação à medida que mais ferro foi 

disponibilizado até a concentração de 0,25 mM. Acima disso, os resultados não 

foram proporcionalmente superiores, o que é interessante para atendimento à 

legislação relacionada à disposição de efluentes. 

Quanto à influência da concentração da enzima e do subtrato demonstrou-se 

que a proporção entre os reagentes da reação foi adequado nas concentrações 

testadas, atingindo valores finais de degradação variando entre 88,8 e 91,7%. Já em 

relação à disponibilização ao meio de maiores concentrações de ambas associadas, 

não se observou melhorias ou resultados inferiores nas condições testadas. 

Assim, considerando as condições e variáveis testada , sugere-se a utilização 

das seguinte condição de operação do processo de Bio-Fenton para tetraciclina:  

Temperatura 31 ºC; pH natural (4,2), [FeSO4] = 0,25 mM, [dextrose anidra]= 75 mg 

L-¹, [GOx]= 40 mg L-¹, [tampão fosfato]= 5 mM. 

É importante destacar que as contribuições deste trabalho vão muito além 

da busca por percentuais de degradação satisfatórios. A elucidação e o 

entendimento do mecanismo químico em conjunto com o enzimático da reação de 

Bio-Fenton aplicada à tetraciclina também devem ser considerados. Além disso, os 
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dados científicos gerados fomentam a temática ambiental na busca por métodos 

biotecnológicos para degradação de contaminantes. 

 

5.1 RECOMENDAÇÕES PARA TRABALHOS FUTUROS 

 

Neste trabalho todos as variáveis estudadas (pH, temperatura, concentração 

de ferro, concentração de enzima e concentração de substrato) foram avaliados de 

forma separada ou dois a dois. No entanto em um bioprocesso, é importante que 

seja avaliado as variáveis atuando concomitantemente. Assim, para trabalhos 

futuros sugere-se a realização dos experimentos baseados em um planejamento 

experimental. 

Sugere-se realizar a quantificação de peróxidos para conhecer o 

comportamento da reação de produção e consumo do mesmo neste processo, bem 

como realizar a monitoria e quantificação dos ácidos carboxílicos intermediários 

formados. 

Também é importante a realização da análise de Carbono Orgânico Total 

(COT) para verificar se além da degradação do contaminante também se alcançou a 

remoção da matéria orgânica do resíduo. No entanto essa análise representa um 

desafio no bio-fenton pela utilização de dextrose e enzima, visto que também seriam 

contabilizados na carga orgânica. 

Além disso, estudar o efeito da concentração de tetraciclina na degradação, 

bem como aplicar a reação de Bio-Fenton em efluentes para verificar se há 

interferentes de grande impacto a reação. 

Outra sugestão é que em futuros estudos verifique se é possível obter 

resultados similares ou melhores com concentrações de enzima inferiores a 40 mg L-

1. 

E por fim, baseado em resultados positivos obtidos para tetraciclina, sugere-

se testar a mesma reação com outros contaminantes. 
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