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Resumo 

Os processos de oxidação avançada (POAs) têm surgido como uma tecnologia promissora para a remoção 

de um vasto conjunto de poluentes orgânicos presentes em águas, nomeadamente de poluentes emergentes. 

Este tipo de tratamento é caracterizado pela formação de espécies altamente reativas, tais como radicais 

hidroxilo (HO●), capazes de degradar eficazmente diversos compostos em solução. Contudo, estes 

processos apresentam limitações na remoção de determinados compostos, não conseguindo obter resultados 

satisfatórios ao nível da mineralização das soluções. Assim, surge a necessidade de combinar dois ou mais 

AOPs na expectativa de obter-se melhores resultados. 

Este trabalho tem como objetivo estudar a degradação do anti-inflamatório ibuprofeno (IBP) através de 

diversos processos de oxidação avançada. O IBP foi submetido aos processos de ozonização, fotólise, 

oxidação com peróxido de hidrogénio e combinação destes processos. Todos estes sistemas foram também 

avaliados na presença de diferentes catalisadores como nanotubos de carbono (CNT), dióxido de titânio 

(TiO2), compósito de nanotubos de carbono e dióxido de titânio (TiO2/CNT) e ferro suportado em 

nanotubos de carbono (Fe/CNT) com vista a aumentar a eficiência dos processos. Para além da evolução 

da degradação do IBP, analisou-se a mineralização e toxicidade das soluções, e acompanhou-se a formação 

de intermediários. 

Nas reações não catalíticas, a ozonização simples foi um dos processos que degradou mais rapidamente o 

IBP, devido à alta reatividade com o ozono, mas não apresentou resultados satisfatórios de remoção de 

TOC. A foto-ozonização obteve uma mineralização superior e uma toxicidade inferior, observando-se um 

efeito sinergético entre os dois processos na degradação do IBP. O melhor sistema não catalítico é a foto-

ozonização com H2O2 que apresentou a cinética de degradação de IBP mais elevada, uma mineralização de 

81% e uma redução significativa da toxicidade, após 3 h de reação. 

Nos processos catalíticos, as reações de ozonização com CNT e Fe/CNT e a ozonização fotocatalítica com 

Fe/CNT e TiO2/CNT apresentaram rápida degradação do IBP. Destes sistemas a ozonização fotocatalítica 

com TiO2/CNT apresentou o melhor resultado de mineralização (99%) após 3 h de reação. Os processos 

com melhores resultados foram a ozonização fotocatalítica com e sem H2O2 na presença de TiO2/CNT, que 

para além de terem removido todo o IBP da solução promoveram uma mineralização total e uma redução 

quase completa da toxicidade. Contudo, tendo em atenção os custos de reação o melhor sistema é a 

ozonização fotocatalítica com TiO2/CNT. 

Os intermediários hidroquinona, 1,4- benzoquinona, ácido oxálico e ácido pirúvico foram detetados como 

sendo os sub-produtos formados da degradação do IBP. Todas as soluções tratadas apresentaram uma 

toxicidade inferior à da solução inicial, sugerindo a formação de compostos intermediários menos tóxicos. 

 

 

Palavras chave: Processos de oxidação avançada, poluentes emergentes, ibuprofeno, catálise.  
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Abstract 

Advanced oxidation processes (AOPs) have emerged as a promising technology for the removal of a wide 

range of organic compounds present in water, particularly emerging pollutants. This type of treatment is 

characterized by the generation of highly reactive species, such as hydroxyl radicals (HO●), which can 

efficiently promote the degradation of several compounds in solution. However, these processes presented 

limitations in the removal of some pollutants, namely low mineralization of the solutions. Therefore, the 

combination of two or more AOPs is required to obtain improved results. 

The objective of this work was to evaluate the degradation of the anti-inflammatory ibuprofen (IBP) by 

several advanced oxidation processes. IBP was treated by ozonation, photolysis, oxidation with hydrogen 

peroxide and combinations of these processes. All these systems were also evaluated in the presence of 

different catalysts such as carbon nanotubes (CNT), titanium dioxide (TiO2), composite of carbon 

nanotubes and titanium dioxide (TiO2/CNT) and iron supported on carbon nanotubes (Fe/CNT) to improve 

the efficiency of the processes. The evolution of IBP degradation, mineralization and toxicity of the 

solutions were evaluated and the formation of intermediates was also monitored. 

In the non-catalytic reactions, single ozonation was one of the processes that degraded faster the IBP, due 

to the high reactivity of ozone, whereas no satisfactory TOC removal was achieved. Photo-ozonation 

obtained a superior mineralization and lower toxicity, a synergetic effect between the two processes being 

observed in the IBP degradation. Photo-ozonation with H2O2 shows to be the best non-catalytic system 

presenting the highest IBP degradation kinetics, mineralization of 81% and a significant reduction of 

toxicity after 3 h of reaction. 

In the catalytic processes, ozonation reactions with CNT and Fe/CNT and photocatalytic ozonation with 

Fe/CNT and TiO2/CNT presented the fastest degradation of IBP. Among these systems, photocatalytic 

ozonation with TiO2/CNT presented the highest mineralization (99%) after 3 h of reaction. The processes 

with the best results were the photocatalytic ozonation with and without H2O2 in the presence of TiO2/CNT, 

which in addition to complete removal of IBP from the solution also presented a total mineralization and 

almost complete reduction of the toxicity. However, considering the reaction costs the best system is 

photocatalytic ozonation with TiO2/CNT. 

Hydroquinone, 1,4-benzoquinone, oxalic acid and pyruvic acid were detected as the by-products formed 

from IBP degradation. All the solutions treated presented lower toxicity than the initial solution, which 

suggests the formation of less toxic intermediates. 

 

 

Keywords: Advanced oxidation processes, emerging pollutants, ibuprofen, catalysis. 
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1. Introdução 

1.1. Enquadramento geral 

A água é um recurso natural disponível e é essencial para a existência de vida na terra, desempenhando um 

papel fundamental na sobrevivência de todos os seres vivos. O aumento da poluição dos recursos hídricos 

representa atualmente um dos principais problemas ambientais mundiais. A contaminação depende da 

concentração e das propriedades físico-químicas das substâncias rejeitadas, dos produtos resultantes, do 

tipo de descarga (pontual ou difusa) e das propriedades do ecossistema (capacidade tampão, concentração 

de matéria orgânica dissolvida e localização) [1].  

A degradação da qualidade da água pode ser causada por fontes pontuais ou localizadas, ou por fontes não 

localizadas, denominadas como difusas. As fontes pontuais de poluição caraterizam-se pelo lançamento, 

de forma constante, dos efluentes em locais específicos, sendo a descarga de efluentes domésticos e 

industriais nos ecossistemas os principais exemplos deste tipo de poluição. Por outro lado, as fontes difusas 

de poluição correspondem à introdução de substâncias nos recursos hídricos, como por exemplo, pesticidas, 

fármacos, entre outros. A supervisão e controlo das descargas do tipo difusas são mais complexas, devido 

a estas variarem no tempo, espaço e percurso [1-4]. Os contaminantes, após chegarem ao meio ambiente 

são sujeitos a um conjunto de processos que podem afetar o seu destino e comportamento, podendo as 

substâncias potencialmente tóxicas ser degradadas. Não obstante, a maioria das substâncias tóxicas é 

resistente aos processos de tratamento convencionais e persistem no ambiente durante longos períodos de 

tempo, podendo a descarga contínua no ambiente levar à sua acumulação e promover a toxicidade [5]. 

As atividades agrícolas e industriais representam as fontes mais comuns de deterioração da qualidade da 

água nos países europeus. A presença de agentes tóxicos no ambiente aquático tem crescido drasticamente 

ao longo das últimas décadas, sendo a sua importância proporcional à complexidade das transformações 

que provocam no meio ambiente. A qualidade dos recursos hídricos e a conservação dos ecossistemas são 

essenciais para uma estratégia sustentável, pelo que têm vindo a ser feitos esforços ao longo dos anos no 

sentido de reduzir as substâncias tóxicas, ou até mesmo de as eliminar.  

Uma outra área que tem contribuído para a poluição dos recursos hídricos é a indústria farmacêutica, em 

que o uso crescente de fármacos tornou-se num problema ambiental, que tem despertado grande 

preocupação nos últimos anos. Estes compostos apesar de terem sido encontrados em concentrações muito 

baixas no meio ambiente, ainda há uma falta de conhecimento sobre os riscos que a presença de uma grande 

variedade de fármacos pode constituir para os ecossistemas e para a saúde humana a longo prazo. Este tipo 

de poluentes é continuamente introduzido no meio ambiente, devido à sua utilização doméstica, veterinária 

e hospitalar, e a sua presença tem sido detetada em águas residuais [6-9]. Estes compostos podem ter efeitos 

adversos a nível ambiental, nomeadamente contaminação dos solos e dos recursos hídricos, principalmente 

quando se associa a sua possível atividade biológica à sua fraca eliminação através dos processos 

convencionais de tratamento de águas residuais [10, 11]. Assim, perante estes factos, existe uma 

necessidade crescente de desenvolver métodos alternativos para o tratamento de águas residuais, que 
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permita uma eficiente remoção destes poluentes, evitando a sua acumulação nos ecossistemas aquáticos. 

Os processos de oxidação avançada (POAs) surgem como processos alternativos utilizados na remoção de 

poluentes presentes em águas. 

 

1.2. Poluentes emergentes 

O crescente aumento populacional e o desenvolvimento tecnológico e industrial, tem contribuído em geral 

para o aparecimento de uma vasta gama de compostos químicos nas águas residuais, provocando uma 

elevada preocupação mundial relacionada com os eventuais impactos destes compostos nos diferentes 

ecossistemas e na saúde humana. Nos últimos anos, tem sido observado a presença, em concentrações 

baixas, de novos compostos em águas residuais, subterrâneas e superficiais, denominados como poluentes 

emergentes [12]. 

Poluente emergente pode ser definido como uma substância detetada no meio ambiente e que atualmente 

ainda não está incluída nos programas de monitorização, mas que pode ser uma futura candidata a 

regulamentação, dependendo da investigação em torno da sua ecotoxicidade, dos potenciais efeitos na 

saúde, na perceção pública e na monitorização de dados referentes à sua ocorrência nas várias matrizes 

ambientais [13]. De uma forma mais abrangente, um poluente emergente faz parte de um grupo de químicos 

sintéticos, utilizados na indústria, agricultura ou em bens de consumo humano, ou pode ser um produto de 

degradação resultante de processos industriais ou de combustão, não regulamentado, mas potencialmente 

perigoso. O termo substância emergente não corresponde necessariamente a uma substância nova, pois 

existem compostos utilizados há muito tempo, mas cujos efeitos começam a fazer-se sentir pela 

elevadíssima incidência de utilização nos mais variados bens de consumo humano [14].  

Os poluentes emergentes englobam um diverso grupo de compostos tais como fármacos, pesticidas, 

produtos de cuidado e higiene pessoal, esteróides, hormonas, surfactantes, aditivos e agentes industriais, 

nanomateriais, minerais tóxicos, cianotoxinas, micotoxinas, compostos polifluoretados, assim como os 

produtos resultantes da transformação dos mesmos [15]. Apesar de serem detetados em concentrações 

baixas no meio ambiente, entre nanogramas por litro (ng L-1) e microgramas por litro (µg L-1), os poluentes 

emergentes podem causar diversos danos nos sistemas aquáticos e terrestres, nomeadamente aos seres vivos 

que neles habitam [13]. 

 

1.2.1. Fármacos no meio ambiente 

O termo fármaco compreende uma vasta gama de compostos que apresentam estruturas, funções, 

comportamentos e atividades variadas [16]. Na área da farmacologia, fármaco é designado como sendo 

toda a substância química utilizada para fins medicinais, e que pode ser utilizada na alteração de uma 

atividade biológica ou para a eliminação e impedimento da proliferação de determinados agentes 

patogénicos. Uma das mais variadas características dos fármacos é que estes são persistentes e capazes de 

manterem as suas propriedades químicas por longos períodos de tempo, com o intuito de serem eficazes no 

tratamento de doenças [17]. Os fármacos possuem elevada biodisponibilidade, pelo que estão sempre 
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disponíveis para exercer a sua atividade biológica e elevada potência farmacológica, pelo que pequenas 

quantidades conseguem exercer efeitos significativos. Por norma são lipofílicos, o que lhes permite 

atravessar membranas biológicas e serem absorvidos, bem como são resistentes à biotransformação, 

podendo atuar durante determinados períodos sem serem imediatamente excretados dos organismos [18]. 

Os fármacos depois de serem administrados são metabolizados pelos organismos vivos, sofrendo várias 

transformações e dando origem a metabolitos, que depois são excretados para o meio ambiente. Da dose 

total administrada de um determinado fármaco, de uma maneira geral, 50 a 90% dessa quantidade é 

excretada sem sofrer alterações. A baixa volatilidade e a elevada solubilidade em água são outras 

caraterísticas inerentes aos fármacos e indicam que a sua distribuição no meio ambiente é sobretudo a nível 

aquoso [14]. Como as taxas de consumo e de libertação destes compostos são superiores às de 

transformação e eliminação, os fármacos estão constantemente presentes e vão sendo acumulados no meio 

ambiente [19]. Os fármacos e os seus metabolitos podem entrar no meio ambiente por diversas e distintas 

formas, como por exemplo a partir da emissão proveniente do consumo de fármacos administrados, através 

de urina e fezes, do descarte incorreto de fármacos não utilizados, de emissões de efluentes provenientes 

de serviços hospitalares e indústria farmacêutica. Assim, os fármacos são muitas vezes depositados em 

aterros sanitários, havendo consequentemente a contaminação dos sistemas hídricos [17, 18]. Os efluentes 

descarregados nos cursos de água oriundos das ETARs são uma das principais fontes de libertação de 

fármacos e dos seus metabolitos para o meio ambiente, pois estes apresentam normalmente uma inexistente 

ou incompleta degradação, mantendo-se inalterados e resistentes às várias fases de tratamento [14].  

 

1.2.2. Ibuprofeno 

O ibuprofeno (IBP) é um dos fármacos mais vendidos em todo o mundo, sendo uma substância do tipo 

anti-inflamatória não-esteróide derivada do ácido propiónico. O seu efeito terapêutico funciona através da 

redução de hormonas que causam inflamação e dor. É utilizado para tratamento de dores brandas a 

moderadas, sendo um analgésico de amplo espectro e pode ainda atuar em condições febris e inflamatórias 

[20]. 

 

  

Figura 1.1. Estrutura molecular do Ibuprofeno. 

Após a administração de IBP, 70 a 80% da dose terapêutica é excretada na urina e fezes, na forma de uma 

mistura do composto original livre e inalterado com os seus metabolitos formados. Os principais 

metabolitos formados são o carboxi-ibuprofeno e o 2-hidroxi-ibuprofeno. Assim, do IBP ingerido, apenas 

15% é excretado na forma inalterada, sendo 43% metabolizado em carboxi-ibuprofeno e 26% em 2-hidroxi-

ibuprofeno. Apesar do primeiro metabolito ser excretado em maior quantidade, este é mais facilmente 

biodegradado, enquanto que o 2-hidroxi-ibuprofeno é mais persistente no meio ambiente [21].  
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Em Portugal, o consumo de IBP tem vindo a aumentar, assim como também a sua deteção em ecossistemas 

aquáticos. O IBP foi detetado em vários rios portugueses em concentrações nas centenas de nanogramas 

por litro. Os principais pontos de contaminação identificados foram hospitais, ETARs e aterros sanitários, 

sendo este último o de maior contribuição para a libertação de IBP para as matrizes aquáticas [22]. 

O composto IBP foi selecionado como poluente, pois este é largamente consumido e tem sido detetado em 

concentrações vestigiais ao longo de recursos hídricos. O IBP possui uma degradabilidade complexa e leva 

à formação de vários intermediários, em que os tratamentos convencionais de efluentes não são capazes da 

sua completa remoção, pelo que este composto apresenta uma forte presença no meio aquático. 

 

1.3. Tratamentos de água 

Os processos de tratamento de água e efluentes são necessários e essenciais para a remoção de compostos 

e substâncias indesejáveis, que possam causar danos prejudiciais à saúde e sobrevivência dos seres vivos. 

A legislação ambiental determina as concentrações máximas aceitáveis de várias substâncias identificadas, 

assim como os limites máximos que podem ser descarregados nos vários efluentes. Para cumprir este papel 

de manutenção da qualidade da água existem ETARs e ETAs que tentam responder a esta problemática 

através da aplicação de tratamentos convencionais. Os tratamentos convencionais aplicados têm como 

objetivo a remoção de substâncias patogénicas, matéria orgânica e inorgânica em suspensão e floculados 

[23]. Contudo, ainda não apresentam resultados satisfatórios na remoção de poluentes emergentes, pois 

estes continuam a ser detetados mesmo após várias fases do tratamento convencional. 

Muitos poluentes emergentes, incluindo fármacos, ao passarem nas ETARs podem sofrer alguma 

degradação, no entanto, dependendo das características físico-químicas e estruturais do composto e das 

condições operacionais da estação, esta nem sempre é totalmente eficaz. Uma vez que as ETARs com 

tratamentos convencionais não estão projetadas para remover especificamente substâncias farmacológicas, 

estas são detetadas no meio ambiente. Como tentativa para a degradação de fármacos surgiu  a 

biodegradação aeróbia e anaeróbia, mas esta nem sempre é eficaz para a mineralização completa dos 

compostos, levando por vezes à formação de  substâncias intermediárias mais tóxicas e nocivas do que o 

composto original [23]. Para a degradação efetiva de compostos farmacológicos é necessário aplicar 

processos alternativos, normalmente designados como tratamentos terciários, como por exemplo adsorção, 

nanofiltração, osmose reversa e processos de oxidação avançada [24]. 

 

1.4. Processos de oxidação avançada 

Os POAs são métodos oxidativos baseados na formação de espécies altamente reativas e oxidantes como 

os radicais hidroxilo (HO●), que oxidam rapidamente uma vasta gama de compostos orgânicos. A remoção 

efetiva de substâncias poluentes dos efluentes e dos recursos hídricos é um desafio, devido sobretudo à 

grande variedade de compostos químicos presentes. Para minimizar a contaminação dos recursos hídricos 

e melhorar as baixas eficiências obtidas nos tratamentos convencionais de águas residuais e de consumo, 

tornou-se essencial o desenvolvimento de processos avançados, que reduzem a concentração de compostos 
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poluentes das águas que chegam ao meio ambiente. Por vezes recorre-se à combinação de dois ou mais 

processos para que haja um aumento da degradação dos poluentes, muitas vezes devido a efeitos 

sinergéticos. Os efeitos sinergéticos, verificam-se quando na combinação dos vários processos existe uma 

degradação superior do poluente do que a observada pela soma dos processos individuais.  

As substâncias da indústria farmacêutica são na sua maioria bastante resistentes à degradação biológica. 

Uma vez que os tratamentos biológicos tradicionais não conseguem destruir os compostos farmacêuticos 

presentes na água, surge a necessidade de desenvolver sistemas não-biológicos para a remoção dos 

poluentes, tais como processos de oxidação avançada. Nesse sentido, os POAs têm despertado um interesse 

crescente da comunidade científica, constituindo-se assim como uma alternativa eficaz, viável e sustentável 

aos métodos convencionais. A grande vantagem da aplicação dos POAs é que estes podem conseguir atingir 

uma mineralização completa do poluente, isto é, oxidar completamente os compostos e respetivos 

intermediários em dióxido de carbono, água e outros compostos inorgânicos mais simples. Contudo, em 

alguns casos estes processos só conseguem converter o poluente em subprodutos, mais facilmente 

degradáveis, e por vezes menos prejudiciais para os recursos hídricos [25]. 

As espécies oxidantes formadas nos POAs como os radicais HO● são agentes extremamente reativos e 

apresentam uma menor seletividade quando comparado com outros oxidantes, como o ozono molecular. O 

potencial de oxidação do radical HO● (E0 = 2,80 V) é superior ao dos outros oxidantes convencionais, 

tornando-se assim numa espécie extremamente eficaz na oxidação de uma vasta gama de compostos 

orgânicos [26]. Os POAs podem ser divididos em processos não catalíticos e catalíticos, podendo estes ser 

homogéneos ou heterogéneos. Nos sistemas catalíticos homogéneos, o catalisador e os restantes reagentes 

encontram-se todos na mesma fase, enquanto que nos sistemas heterogéneos, o catalisador está presente 

numa fase diferente dos restantes reagentes. Ozonização simples e catalítica, fotólise e fotocatálise e as 

reações com peróxido de hidrogénio são alguns exemplos de POAs. 

 

1.4.1. Mecanismos de reação dos radicais hidroxilo 

Os radicais hidroxilo (HO●) podem ser gerados a partir de oxidantes como o ozono (O3) ou peróxido de 

hidrogénio (H2O2). A quantidade de radicais formados a partir destes oxidantes pode ser aumentada através 

da combinação destes com catalisadores e/ou radiação ultravioleta (UV) ou visível. Os radicais HO● reagem 

com os poluentes orgânicos através de diferentes mecanismos de reação, dependendo da estrutura dos 

compostos e das condições do meio reacional. 

Os radicais HO● podem atuar através de três principais mecanismos. No caso de o poluente ser uma 

molécula orgânica alifática, pode ocorrer uma reação através da captação do átomo de hidrogénio, que leva 

à formação de radicais orgânicos que se ligam rapidamente ao oxigénio molecular formando-se radicais 

peróxido que depois vão desencadear reações oxidativas em cadeia. Estas reações oxidativas transformam 

o composto orgânico em dióxido de carbono, água e sais inorgânicos (ver Anexo A-Equações A1 a A4). 

No caso de compostos orgânicos com ligações insaturadas ou aromáticas, o radical HO● atua 



Degradação de poluentes emergentes em águas através de processos integrados com ozono 

Introdução 

  6 

preferencialmente por adição eletrofílica à ligação dupla levando à formação de radicais orgânicos (ver 

Anexo A-Equação A5). Para compostos do tipo hidrocarbonetos halogenados ou com grande impedimento 

estereoquímico, os mecanismos anteriormente referidos são desfavorecidos e prevalece o mecanismo de 

transferência eletrónica (ver Anexo A- Equação A6) [27-29]. 

Além destas reações, podem também acontecer reações radicalares (ver Anexo A-Equações A7 e A8), 

contudo estas são indesejáveis do ponto de vista da oxidação dos compostos orgânicos, pois consumem 

radicais HO●, prejudicando a eficácia do processo de degradação [30]. 

Os radicais HO● têm a capacidade de degradar uma vasta gama de compostos até à formação de dióxido 

de carbono e água, essencialmente devido ao seu elevado poder oxidante e grau de reatividade. No entanto, 

são relatadas algumas exceções como no caso de compostos orgânicos mais simples, tais como o ácido 

acético, maleico e oxálico, acetona ou derivados de cloreto simples, como o clorofórmico. Estes compostos 

são produtos típicos da oxidação de moléculas maiores após a sua fragmentação, e apresentam alguma 

resistência à degradação através dos radicais HO● [31]. 

 

1.5. Reações não catalíticas 

1.5.1. Ozonização 

O ozono (O3) é um gás incolor à temperatura ambiente, com odor característico, relativamente instável em 

água e a sua decomposição depende da temperatura e pH [28]. As suas diferentes propriedades químicas 

dependem da sua estrutura molecular, incluindo a sua elevada reatividade, que pode ser atribuída à 

configuração eletrónica da molécula. As estruturas de ressonância da molécula de O3 estão apresentadas na 

Figura 1.2. A ausência de eletrões num dos átomos de oxigénio terminais em algumas das estruturas de 

ressonância evidência o carácter eletrofílico do O3. Por outro lado, o excesso de carga negativa presente em 

outro átomo de oxigénio confere-lhe um caráter mais nucleofílico [32].  

 

 

 

 

 

Figura 1.2. Estruturas de ressonância da molécula de ozono [33].  

O O3 é amplamente utilizado por ser um poderoso agente oxidante (E0=2,07 V) capaz de reagir rapidamente 

com uma vasta gama de compostos orgânicos, mas na maioria dos casos não consegue produzir uma 

mineralização completa dos compostos [33]. O processo de ozonização para a degradação de compostos 

orgânicos presentes nas águas residuais e para consumo tem sido exaustivamente estudado. A molécula de 

O3 pode oxidar os compostos poluentes por um mecanismo direto e seletivo, ou por outro lado, por um 

mecanismo indireto em que a molécula sofre decomposição através de reações em cadeia até à produção 

de radicais HO● [34]. 
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O mecanismo por via de reações diretas acontece quando a oxidação dos compostos orgânicos é realizada 

diretamente pela molécula de O3. Estas reações são passíveis de existir devido ao rearranjo da estrutura 

molecular do O3, que permite que este atue como um dipolo, ou como um agente eletrofílico ou nucleofílico 

[35]. De um modo geral, nas reações de degradação de compostos orgânicos, o O3 tende a reagir com 

compostos insaturados (alquenos, alquinos, anéis aromáticos, entre outros) [36]. A molécula de O3 é um 

reagente clássico utilizado para o ataque à ligação dupla carbono-carbono e este processo é normalmente 

denominado por mecanismo de Criegee ou por reações de adição [35].   

É de esperar que para compostos aromáticos o mecanismo de reação seja semelhante e assim a reação com 

O3 leve à possível rutura do anel, contudo a eficácia deste processo depende muito da estabilidade do 

composto alvo [37]. Para além deste tipo de reação os compostos aromáticos ao reagirem com o O3 podem 

também sofrer reações de substituição eletrofílica. Neste tipo de reação, o O3 ataca posições nucleofílicas, 

resultando na substituição de parte dela e após a substituição a molécula permanece com as suas 

propriedades aromáticas. O grau de reatividade dos compostos aromáticos com o O3 é diretamente 

influenciado pela natureza dos grupos funcionais do anel, que o podem ativar ou desativar [32].  

A oxidação direta dos compostos orgânicos através da molécula de O3 é uma reação bastante seletiva e que 

muitas vezes apresenta constantes cinéticas relativamente baixas, dependendo das espécies envolvidas [36]. 

Compostos aromáticos com grupos substituintes desativantes, como o cloro, sofrem uma ozonização mais 

lenta que compostos aromáticos contendo grupos substituintes ativantes, como no caso do grupo hidroxilo 

[38]. As reações diretas com O3 não costumam promover a mineralização completa dos compostos 

orgânicos em CO2 e H2O, sendo aldeídos, cetonas, álcoois e ácidos carboxílicos os principais produtos 

resultantes deste tipo de reação [39]. 

Hama Aziz et al. [28] estudou a degradação do IBP por ozonização e observou que todo o poluente é 

removido da solução por ação do ataque direto de O3. A ozonização direta de IBP é passível de acontecer, 

uma vez que este tem na sua estrutura molecular um anel aromático, ligações duplas e eletrões 

deslocalizados reagindo seletivamente com o O3. O grau de mineralização observado foi muito pouco 

significativo, pois a ozonização direta resulta numa rápida degradação dos compostos iniciais, mas os sub-

produtos resistentes ao O3 permanecem em solução. Sendo o ácido oxálico um dos ácidos carboxílicos 

identificados que se mantem em solução após completa remoção do poluente. 

Por causa das limitações cinéticas, da alta seletividade do O3 e da baixa eficiência na mineralização 

completa dos compostos poluentes recorre-se muitas vezes ao mecanismo de reações indiretas do O3 em 

meio aquoso. Nesta situação, o O3 em meio aquoso pode-se decompor, sendo o principal desencadeador da 

sua decomposição o anião hidroxilo (OH-), em que a reação entre o O3 e este anião gera uma série de 

reações radicalares que levam à formação de radicais HO● [40, 41].  

As reações entre o O3 e iões hidróxido e hidroperóxido (Equações 1 e 2) são geralmente consideradas como 

sendo os primeiros passos do início da cadeia de reações da decomposição do O3. As reações entre O3 e 
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radiação UV, peróxido de hidrogénio, iões metálicos reduzidos ou catalisadores heterogéneos também 

podem iniciar a decomposição do O3 em meio aquoso [41].   

                    O3 + HO- → HO2
- + O2                                                                                                              (1) 

                    O3 + HO2
- → HO2

● + O3
- ●                                                                                                         (2) 

A reação entre o O3 e o radical superóxido (O2
-●) é uma das principais etapas da propagação da 

decomposição do O3, levando à formação de radicais HO● [41].  

                    O2
● ↔ O2

- ● + H+                                                                                                                        (3) 

                    O3 + O2
- ● → O3

- ● + O2                                                                                                               (4) 

                    O3
- ● + H+ ↔ HO3

●                                                                                                                     (5) 

                    HO3
● → HO● + O2                                                                                                                      (6) 

                    O3 + HO● → HO2
● + O2                                                                                                            (7) 

A reação em cadeia é mantida enquanto continuarem a existir promotores, que são todas as moléculas 

orgânicas e inorgânicas capazes de transformar radicais HO● em radicais superóxido. A cadeia de 

decomposição do O3 pode ser terminada quando os radicais HO● reagem com inibidores, que são compostos 

capazes de consumir estes radicais sem regenerar o radical superóxido [40]. 

Pela combinação destas equações observa-se que três moléculas de O3 conseguem produzir duas moléculas 

de radicais HO● (Equação 8) [36, 39]. 

                    3 O3 + HO- + H+ → 2 HO● + 4 O2                                                                                                                                                 (8) 

Tal como referido anteriormente, o radical HO● é um agente oxidante extremamente poderoso (E0=2,80 V) 

e reage com pouca seletividade com compostos orgânicos, principalmente por adição eletrofílica ou 

captação de hidrogénio em ligações duplas. As reações envolvendo radicais HO● são, em regra, muito mais 

rápidas que a reações diretas que envolvem apenas a molécula de O3 [42]. 

Um dos principais fatores que afeta a probabilidade de ocorrência de reações via direta ou indireta em 

reações com o O3 é o pH. As reações indiretas, que envolvem a formação de radicais HO●, acontecem 

preferencialmente a pH alcalinos, superior a 10. As reações diretas, em que a degradação dos compostos 

acontece através do O3 molecular, ocorrem principalmente a pH inferior a 4. Para valores intermédios de 

pH (4 < pH < 10) é de esperar que ocorram em simultâneo os dois mecanismos [43]. 

A aplicação de O3 para tratamento de águas apresenta variadas vantagens, mas também desvantagens que 

limitam a sua aplicação. Os principais inconvenientes da utilização de O3 é a sua solubilidade e estabilidade 

relativamente baixas em meio aquoso. Devido aos custos elevados envolvidos na produção de O3 e o 

resultado de uma oxidação parcial de compostos orgânicos presentes na água, a aplicação da ozonização 

nem sempre é um tratamento viável do ponto de vista económico. O O3 é um poderoso oxidante, mas reage 

lentamente com os poluentes, tais como compostos aromáticos inativados, e na maioria dos casos não 

conduz a uma mineralização completa dos compostos orgânicos [39]. 
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A fim de proporcionar uma maior eficiência e otimização do processo de ozonização foram investigadas 

combinações de processos de oxidação avançada. Nestes processos de oxidação avançada estão incluídos 

processos como O3+H2O2, O3+UV/Vis, O3+UV/Vis+H2O2 e ozonização catalítica. 

 

1.5.2. Fotólise 

Uma vez que as moléculas orgânicas têm capacidade de absorver radiação, o que as torna mais vulneráveis 

à degradação, a fotólise é um dos processos aplicados no tratamento de águas residuais e de consumo [44]. 

A fotólise é um processo de tratamento amplamente utilizado e com resultados satisfatórios na desinfeção 

de águas, na eliminação de fungos, bactérias e vírus, podendo também ser usada na remoção de poluentes 

químicos [45]. É uma alternativa para a remoção de compostos farmacêuticos, uma vez que a maioria dos 

poluentes apresentam na sua estrutura molecular anéis aromáticos, heteroátomos ou grupos funcionais que 

lhes fornece a capacidade de absorver radiação, originando compostos em estados eletrónicos excitados e 

que são mais suscetíveis a uma subsequente transformação química [46]. A fotólise baseia-se na emissão 

de radiação, através de uma fonte, e a consequente absorção desta pelo poluente em causa. A radiação sendo 

bastante energética é capaz de quebrar ligações químicas, que fazem parte da molécula alvo, contudo esta 

rutura de ligações só é possível quando a energia do fotão absorvido é superior à energia de ligação entre 

os diferentes átomos [47]. 

Porém, as condições experimentais condicionam o sucesso das reações fotoquímicas. Por exemplo, é 

necessário que haja uma boa correspondência entre o comprimento de onda emitido pela fonte de radiação 

e a banda de absorção do composto poluente. Assim, garante-se que a molécula alvo é capaz de absorver o 

comprimento de onda que está a ser emitido, proporcionando uma degradação mais eficiente. Para a 

obtenção de níveis satisfatórios de degradação têm de ficar garantido que nada interfere ou bloqueia a 

passagem dos fotões antes que eles atinjam as moléculas alvo. Também não pode existir a presença de 

interferentes que influenciem os estados eletronicamente excitados que vão sendo criados, antes que eles 

reajam [48]. 

A degradação de compostos orgânicos através da aplicação de radiação próxima do UV/Vis pode ocorrer 

por um mecanismo via direta ou por via indireta. No caso da fotólise direta, o composto a remover absorve 

diretamente os fotões de luz, provenientes da emissão pela fonte de radiação [49]. A energia que a radiação 

emite tem de ser equivalente ou superior à energia necessária para promover os eletrões do seu estado 

fundamental para um estado excitado [44]. Com a absorção dos fotões emitidos, o composto orgânico passa 

do seu estado fundamental para um estado excitado (Equação 9). As espécies eletronicamente excitadas 

ficam com a capacidade de transferir eletrões para possíveis recetores, que possam estar presentes no meio 

envolvente, formando radicais livres [47, 50]. Estes radicais formados podem iniciar reações em cadeia, 

reagindo com o oxigénio molecular, chegando à formação do radical superóxido (O2
-●), que tende a 

decompor-se naturalmente e reage, formando intermediários parcialmente oxidados [27, 47, 51]. 

                    RX + hv → RX*                                                                                                                         (9) 
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                    RX* + O2 → RX+• + O2
-●                                                                                                         (10) 

A eficiência deste processo de fotólise direta depende de vários fatores como a secção transversal de 

absorção do meio, do rendimento quântico do processo, da quantidade de fotões emitidos naquele 

comprimento de onda e na concentração de oxigénio molecular dissolvido no meio [27]. Segundo vários 

estudos, a fotólise direta de poluentes orgânicos é um método pouco recomendado para obter uma 

degradação satisfatória, quando comparado com outros métodos oxidativos avançados. A degradação 

destes compostos por fotólise depende da reatividade e da fotossensitividade das moléculas poluentes [52]. 

A fotólise também pode ocorrer por um mecanismo indireto, através da existência de espécies 

fotossensíveis que ocorrem naturalmente na solução reacional, como nitratos, nitritos, carbonatos e matéria 

orgânica [50]. Quando este tipo de espécies é irradiada, há tendência a formarem-se espécies reativas 

bastante fortes como oxigénio singleto (1O2), radicais HO● e radicais peroxil (ROO●), que são capazes de 

atacar e reagir com as moléculas poluentes existentes [50]. Alguns compostos são mais suscetíveis à 

degradação fotoquímica que outros, dependendo das suas características moleculares. Assim, os compostos 

com a presença do grupo carbonilo, grupos nitro-aromáticos, óxidos de nitrogénio, ligações duplas de 

carbono, presença de cloro-benzeno e ligações carbono-hidrogénio fracas têm uma menor resistência à 

degradação sob ação de uma fonte de radiação [53]. Compostos com estas características moleculares, 

podem sofrer fragmentações fotoinduzidas de parte da sua estrutura molecular, através de reações por 

transferência de hidrogénio ou do par eletrão-protão [50]. 

A degradação de compostos por fotólise pode ser efetuada por dois sistemas distintos, fotólise homogénea 

ou heterogénea. Na fotólise homogénea, o catalisador e o composto a degradar estão na mesma fase, tal 

como acontece quando se usa alguns oxidantes como o O3, peróxido de hidrogénio (H2O2) ou uma 

combinação de ambos, e sais de ferro (denominado como processo Foto-Fenton) [27]. Por outro lado, na 

fotólise heterogénea a oxidação química dos poluentes acontece na presença de um catalisador que se 

encontra numa outra fase, por exemplo um semicondutor na fase sólida [54]. 

A eficácia da fotólise é usualmente aumentada quando a radiação é combinada com peróxido de hidrogénio 

e os radicais HO● são formados na dissociação fotolítica, melhorando assim o processo de degradação dos 

poluentes [55]. 

 

1.5.3. Reações com peróxido de hidrogénio 

O peróxido de hidrogénio (H2O2) é outro agente oxidante bastante utilizado nos processos de oxidação 

avançada. O H2O2 pode atuar como agente oxidante (E0=1,78 V), mas o seu poder de oxidação é menor 

quando comparado com o do O3 ou radicais HO●. O H2O2 em condições ambientais é relativamente estável 

em soluções aquosas por um longo período de tempo, mas a sua decomposição pode ser acelerada com o 

aumento da temperatura [28]. A utilização de H2O2 para a degradação de uma vasta gama de poluentes 

orgânicos e inorgânicos está bem explorada e estabelecida [56]. Contudo, vários estudos relatam que a 

oxidação só com H2O2 não é suficiente para uma redução satisfatória de concentrações elevadas de 
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contaminantes refratários, tais como compostos aromáticos altamente clorados e de compostos inorgânicos, 

devido principalmente às baixas eficiências de reação, utilizando-se uma concentração razoável de peróxido 

[56]. A oxidação de compostos com H2O2 leva a uma lenta ou quase inexistente produção de radicais, e por 

isso a uma ineficaz remoção dos compostos poluentes [57]. Para que as reações com H2O2 atinjam níveis 

mais satisfatórios de remoção pode-se aumentar a concentração de H2O2 adicionado ao meio reacional e/ou 

aumentar a temperatura de reação, aumentando assim a decomposição de H2O2 [28, 57]. Contudo, o 

aumento da concentração de H2O2 tem de ser controlado, pois a partir de uma certa quantidade o H2O2 pode 

reagir com os radicais formados, eliminando-os da reação e diminuindo a remoção dos poluentes do meio 

[57]. A variação destes fatores acarreta custos associados ao processo, que podem não ser compensados 

pela velocidade de remoção dos contaminantes. 

Para um aumento da eficácia do poder oxidante do H2O2, este pode ser combinado com O3, radiação UV/Vis 

e/ou sais de metais. Espera-se que estas combinações levem a uma maior geração de radicais HO●, que tem 

alto poder oxidante [31]. A combinação de O3/H2O2 é um processo que ocorre através de uma série de 

reações que culminam na produção de radicais HO●. Legrini et al. [27] relatam que quando o H2O2 é 

adicionado ao O3, este atua como um catalisador homogéneo, aumentando o grau de degradação de 

substâncias poluentes. De uma forma global, o processo que combina O3 e H2O2 pode ser explicitado através 

da seguinte reação (Equação 11).  

                    2 O3 + H2O2 → 2 HO● + 3O2                                                                                                                                                           (11) 

Durante o processo combinado de O3/H2O2, para além de ocorrer a ozonização, por ação da molécula de 

O3, também ocorre a dissociação do H2O2, que produz o ião HO2
- (Equação 12) e que irá em seguida reagir 

com o O3 (Equação 13). A reação entre o O3 e o H2O2 (Equação 14) também ocorre, mas é pouco 

significativa devido à sua baixa cinética [31, 36]. 

                    H2O2 ↔ HO2
- + H+                                                                                                                     (12) 

                    O3 + HO2
- → HO● + O2

- + O2                                                                                                      (13) 

                    H2O2 + O3 → H2O + O2                                                                                                                                                                              (14) 

O H2O2 também pode ser combinado com radiação UV/Vis, no qual a radiação incidente vai provocar a 

quebra da molécula de H2O2, levando à produção de radicais HO● (Equação 15) [27, 54]. 

                    H2O2 + hv → 2 HO●                                                                                                                   (15) 

Normalmente, as fontes de radiação utilizadas são lâmpadas de vapor de mercúrio de média ou baixa 

pressão, que emitem um comprimento de onda cerca dos 254 nm. No entanto, a este comprimento do 

espectro o H2O2 apresenta baixa absortividade, sendo normalmente necessário usar elevadas concentrações 

de H2O2 para se obterem resultados satisfatórios [29]. Este processo combinado de H2O2 com radiação 

UV/Vis é favorecido a pH alcalino, uma vez que a pH elevado existe uma maior decomposição do H2O2, 

formando-se maior quantidade do ião HO2
- [29]. Contudo, o aumento excessivo do pH prejudica a eficácia 

do processo, uma vez que existe maior reação entre os radicais HO● e iões carbonato e bicarbonato, 

diminuindo o número de radicais HO● disponíveis para o ataque aos compostos poluentes [27, 29]. 
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1.5.4. Foto-ozonização 

Tal como referido anteriormente, para um aumento da remoção e mineralização de compostos poluentes 

orgânicos recorre-se à combinação de processos individuais, na expectativa de surgirem efeitos 

sinergéticos, produzindo resultados mais satisfatórios do que os métodos individuais. Assim, surge a foto-

ozonização que combina o O3 com a ação da radiação. Neste processo, ao adicionar a radiação ao O3 é 

expectável um aumento significativo do poder oxidante deste, pois espera-se uma maior formação de 

radicais HO●, que atuam como fortes agentes oxidantes, atacando com pouca seletividade uma vasta gama 

de compostos orgânicos [51]. O processo de combinação de O3 com radiação é um método eficaz usado no 

tratamento de águas para a oxidação e destruição de compostos orgânicos tóxicos e refratários, bactérias e 

vírus que possam estar presentes em efluentes [31].  

Legrini et al. [27] identificam como primeiro passo de reação a fotólise do O3, em que a decomposição de 

O3 em água é induzida fortemente por ação da radiação incidente, que leva à rutura da molécula de O3 

(Equação 16). Após esta decomposição formam-se espécies reativas que reagem em meio aquoso e levam 

à produção de radicais HO● (Equação 17). 

                    O3 + H2O + hv → O2 + O●                                                                                                       (16) 

                    O● + H2O → 2 HO●                                                                                                                    (17) 

Beduk et al. [54] reportaram que um dos produtos que surge durante a fotólise combinada com O3 em água 

é o H2O2, uma vez que os radicais HO● que não reagem no ataque às moléculas poluentes podem se 

recombinar e formar H2O2 (Equação 18), que por si só também atua como agente oxidante. 

                    O3 + H2O + hv → H2O2 + O2                                                                                                       (18) 

O H2O2 é uma espécie que sofre rutura da sua estrutura molecular durante a incidência de radiação, dando 

origem a dois radicais HO● (Equação 19), que vão fazer o ataque às moléculas poluentes [54]. 

                    H2O2 + hv → 2 HO●                                                                                                                     (19) 

Um dos fatores condicionantes para um melhor desempenho deste processo é o pH do meio reacional. Neste 

caso um aumento de pH tende a favorecer a eficiência deste processo, uma vez que a iniciação da 

ozonização é catalisada por iões HO-. Estes iões têm também o poder de iniciar e propagar as reações de 

fotólise [58]. 

 

1.6. Reações catalíticas 

As reações catalíticas caracterizam-se pela adição de um catalisador ao meio reacional, com a finalidade de 

acelerar a velocidade das reações. Os catalisadores são substâncias capazes de direcionar e acelerar reações 

termodinamicamente possíveis, sem alterar o seu equilíbrio termodinâmico, e mantendo-se inalterados no 

final da reação. Assim, o efeito do catalisador é puramente cinético, acelerando a reação ao proporcionar 

novas vias reacionais com energias de ativação inferiores [59]. Além de acelerarem as reações, os 

catalisadores têm a capacidade de influenciar a seletividade das reações, isto é, podem ser obtidos diferentes 

produtos a partir de um composto original usando diferentes sistemas catalíticos, e diminuindo a 
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probabilidade de ocorrência de reações secundárias [59]. No caso da degradação de compostos orgânicos, 

por vezes, são formados intermediários mais tóxicos e difíceis de degradar que o composto originalmente 

presente, como aldeídos, cetonas e ácidos carboxílicos [39]. Assim, as reações catalíticas aumentam a 

capacidade de oxidação dos processos não catalíticos, podendo gerar uma maior mineralização dos 

compostos. As reações catalíticas podem ser divididas em homogéneas ou heterogéneas, sendo que no 

primeiro caso o catalisador está na mesma fase que a solução, enquanto que no segundo caso o catalisador 

e a solução estão em diferentes fases [59]. 

Neste trabalho serão utilizados nas reações catalíticas heterogéneas catalisadores de materiais à base de 

nanotubos de carbono (CNT), dióxido de titânio (TiO2), compósitos de CNT e TiO2 (TiO2/CNT) e ferro 

suportado em nanotubos de carbono (Fe/CNT). 

 

1.6.1. Catalisadores 

Os nanotubos de carbono (CNT) são um tipo de nanomateriais alótropos de carbono, e apresentam 

propriedades físicas específicas, devido sobretudo à sua estrutura incomum. Os CNT são formados por 

átomos de carbono ligados por ligações covalentes, e dispostos em arranjos hexagonais formando pequenos 

cilindros [60]. As suas propriedades podem variar muito de acordo com a sua quiralidade, comprimento e 

número de paredes que o nanotubo possui. Entre as diversas propriedades dos CNT, destacam-se as suas 

propriedades elétricas, pois os CNT podem atuar desde um condutor metálico até um semicondutor [61, 

62]. Os CNT apresentam normalmente uma área superficial entre 400 e 900 m2 g-1 e são um material 

mesoporoso [62]. Ao contrário do carvão ativado, que é um material microporoso, existindo problemas de 

difusão dos solutos pela rede de poros, os CNT não apresentam este problema de transferência de massa 

[63]. Em relação às características estruturais, os CNT podem ser divididos em nanotubos de parede 

simples, sendo constituídos por uma única folha de grafite enrolada formando um tubo, ou podem ser de 

parede múltipla em que são constituídos por um arranjo de nanotubos concêntricos [62]. Os CNT têm baixa 

densidade, mas são muito resistentes e a sua estrutura não se modifica facilmente com alterações de pressão 

e temperatura. Apresentam baixa solubilidade em soluções, principalmente devido às fortes ligações de 

Van der Waals que promovem a formação de aglomerados [64]. Devido às suas mais variedades 

propriedades, os CNT podem ser aplicados em várias áreas como aditivo para materiais poliméricos, 

material absorvente de gases e metais pesados em efluentes, catalisador e suporte de catalisadores [60]. 

Al- Hamadani et al. [65] relatam que os CNT são considerados adsorventes atrativos para a remoção de 

matéria orgânica e inorgânica, produtos farmacêuticos e produtos de higiene pessoal. Esta capacidade de 

adsorver vários tipos de contaminantes é devido às suas propriedades únicas, incluindo a sua condutividade 

elétrica, atividade ótica e resistência mecânica. 

O dióxido de titânio (TiO2) é um óxido semicondutor e apresenta-se na forma de um pó de cor branca, onde 

as suas partículas estão finamente divididas. O TiO2 tem sido amplamente utilizado em processos 

fotocatalíticos, devido à sua estabilidade química, toxicidade relativamente baixa, custo acessível e 

principalmente porque este material atua como um oxidante poderoso quando excitado com radiação UV  
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ou com radiação próxima do UV/Vis [66]. Na natureza, o TiO2 pode ser encontrado em três formas 

cristalinas diferentes: rutilo, anatase e brucite. A fase de rutilo e de anatase apresentam uma forma 

tetragonal, enquanto a brucite tem uma forma ortorrômbica [67]. Nas três diferentes estruturas, o ião de 

titânio está rodeado por um octaedro distorcido de oxigénio. Devido à existência das diferentes fases, o 

TiO2 é considerado um material bastante versátil que pode ser utilizado em diferentes aplicações [67]. Para 

as reações envolvendo radiação, as estruturas que apresentam maior atividade fotocatalítica são a anatase e 

o rutilo, sendo a principal fase a anatase, pois esta apresenta um potencial de banda de condução mais 

negativo, uma área específica elevada e é fotoquimicamente estável [67]. Lam et al. [68] reportaram que a 

oxidação fotocatalítica na presença de TiO2 é capaz de eliminar completamente poluentes recalcitrantes, 

apresentando também capacidade para remover uma grande variedade de poluentes orgânicos e inorgânicos 

em meio aquoso.  

A preparação de compósitos com TiO2 e CNT (TiO2/CNT) têm sido cada vez mais explorada e alguns 

estudos têm demonstrado que a combinação de ambos exibe maior eficiência fotocatalítica do que a 

utilização de cada um individualmente, quer sob irradiação no UV quer na gama do visível [66, 69]. Neste 

tipo de catalisadores, TiO2/CNT, a fase de carbono pode atuar por três mecanismos distintos na degradação 

de poluentes orgânicos: como co-adsorventes, onde transferem o poluente orgânico para a fase de TiO2, 

onde ocorre a sua degradação; como agente dispersante das partículas TiO2, evitando assim a sua 

aglomeração e a formação de partículas de grandes dimensões; ou pode ainda atuar como agente 

fotosensibilizador, transferindo ou recebendo eletrões para ou da fase do TiO2. Vários estudos demonstram 

que o mecanismo que apresenta maior relevância é a ação dos CNT como fotosensibilizadores [69, 70]. Os 

CNT devido às suas propriedades semicondutoras podem absorver a luz incidente e iniciar uma 

transferência fotoinduzida de eletrões para a banda de condução do TiO2 (Figura 1.3 (a)). Em simultâneo e 

após a excitação da fase de TiO2, os eletrões da banda de valência são transferidos para a fase de CNT, 

dando origem à formação de lacunas (Figura 1.3 (b)). Essas lacunas formadas vão constituir centros de 

formação de radicais HO● que são os responsáveis pela degradação dos compostos poluentes [66, 69]. 

             

Figura 1.3. Ação dos nanotubos de carbono como agentes fotosensibilizadores [66].  

 

1.6.2. Ozonização catalítica 

A ozonização catalítica conjuga a ação da molécula de O3 com a de um catalisador homogéneo ou 

heterogéneo. É um processo muitas vezes utilizado para contrariar a formação de intermediários com 

elevado grau de resistência à degradação na ozonização simples. Assim, este problema pode ser 
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ultrapassado utilizando-se catalisadores ativos que levem a uma mineralização completa destes 

intermediários [63].  

Na ozonização catalítica homogénea, a decomposição da molécula de O3 é potenciada pelo uso de iões 

metálicos de transição tais como: ferro (Fe II e III), manganês (Mn II), cobalto (Co II), cobre (Cu II), cério 

(Ce IV), cromo (Cr III) e zinco (Zn II) [71]. Geralmente, dois processos reacionais são descritos como 

possíveis mecanismos da ozonização catalítica homogénea: primeiro a decomposição do O3 pelo metal de 

transição, seguido da formação de radicais e de complexos entre o catalisador e o composto orgânico, 

havendo no final a oxidação do complexo [71]. O processo de decomposição do O3 por iões metálicos pode 

seguir diferentes mecanismos, mas de uma forma geral existe sempre a formação de radicais hidroxilo pela 

interação direta do O3 com iões metálicos em meio aquoso (Equação 20) [39]. Fatores como o pH do meio 

reacional e a concentração do ião de transição podem influenciar a eficácia do processo, assim como os 

mecanismos reacionais [71]. 

                    Mn+ + O3 + H2O → MOHn+ + O2 + HO●                                                                                     (20) 

Alguns trabalhos mostram que o Fe2+ catalisa a decomposição do O3 para a produção de radicais HO●, por 

um mecanismo distinto. Neste caso, o sistema catalítico O3/Fe2+ envolve a reação direta do Fe2+ com o O3, 

levando à formação do intermediário FeO2+, espécie que depois promove a produção de radicais HO● 

(Equações 21 e 22) [39]. 

                    Fe2+ + O3 → FeO2+ + O2                                                                                                                                                                        (21) 

                    FeO2+ + H2O → Fe3+ + HO● + HO-                                                                                             (22) 

O intermediário FeO2+ é também capaz de oxidar o Fe2+ a Fe3+ e esta etapa tem uma velocidade de reação 

lenta, contudo pode limitar a formação de radicais HO•, principalmente na presença de altas concentrações 

de Fe2+ [39]. 

Na ozonização catalítica heterogénea, os catalisadores mais utilizados são os óxidos metálicos (MnO2, 

TiO2, Al2O3, CeO2), metais (Cu, Ru, Pt, Co, Fe, Ce) suportados (SiO2, Al2O3, TiO2, CeO2, materiais de 

carbono), zeólitos modificados com metais e materiais de carbono (carvão ativado e CNT) [71]. A eficiência 

da ozonização catalítica depende da quantidade de catalisador, das propriedades superficiais deste e do pH 

do meio reacional [34]. 

Pereira et al. [63] relataram que existe baixa capacidade de adsorção dos compostos orgânicos nos 

catalisadores, e a decomposição da molécula de O3 na superfície do catalisador é considerada a principal 

responsável pela atividade catalítica A atividade dos catalisadores é muitas vezes relacionada com a 

capacidade de os mesmos conseguirem acelerar a decomposição do O3 em espécies oxidativas altamente 

reativas, tais como os radicais HO● [63]. Os mecanismos de decomposição do O3 ocorrem nos centros ativos 

dos catalisadores e podem acontecer através da oxidação/redução do metal que está depositado na superfície 

do suporte sólido, nos centros de Lewis ou nos grupos hidroxilo não dissociados, que no caso dos óxidos 

metálicos e dos carvões ativados pode ocorrer nos centros básicos do catalisador [71]. 
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Nos processos catalíticos as reações acontecem tanto em solução como na superfície do catalisador. Os dois 

principais mecanismos que devem acontecer na ozonização catalítica é a decomposição do O3 e a oxidação 

da matéria orgânica pelos radicais HO●. As reações na superfície envolvem várias etapas, como a adsorção, 

decomposição do O3, reações de superfície e processos de dessorção [39]. 

Os três possíveis mecanismos que ocorrem na ozonização catalítica heterogénea correspondem à 

quimiadsorção do O3 na superfície do catalisador, levando à formação de espécies ativas que atacam as 

moléculas orgânicas não adsorvidas; ou à quimiadsorção dos compostos orgânicos na superfície do 

catalisador e a sua posterior reação com o O3; ou à quimiadsorção de ambos, O3 e matéria orgânica, na 

superfície do catalisador e a sua consequente interação [39]. 

A remoção de poluentes orgânicos e dos intermediários formados durante os processos de oxidação 

utilizando a ozonização catalítica na presença de materiais à base de carbono, resultam numa complexa 

combinação de processos homogéneos e heterogéneos. Existem diferentes hipóteses para descrever o 

mecanismo de reação entre a molécula de O3 e os catalisadores de carbono. Uma das primeiras hipóteses 

sugere que o catalisador de carbono atua como um iniciador da decomposição do O3, produzindo H2O2 e 

posteriormente radicais HO● em solução. Uma outra hipótese, propõe que a adsorção e reação do O3 na 

superfície do catalisador de carbono leva à formação de radicais livres que podem atacar as moléculas 

orgânicas. Adicionalmente, tantos os radicais HO● presentes em solução como os que estão na superfície 

do catalisador podem contribuir para a mineralização dos compostos poluentes [63]. 

Um catalisador à base de carbono que pode ser utilizado na ozonização catalítica heterogénea são os CNT, 

que possuem na sua superfície eletrões π deslocalizados, que são conhecidos por serem sítios ativos onde 

ocorre a decomposição da molécula de O3 e a formação de radicais livres. Os CNT com características mais 

ácidas apresentam menor atividade catalítica, porque apesar de terem elevado teor de compostos oxidados 

e de eletrões π deslocalizados, a sua densidade eletrónica é mais baixa quando comparada como os CNT 

menos ácidos, resultando em menos eletrões na superfície para reagir com o O3. A estrutura dos CNT 

também influencia a atividade catalítica, pois como estes não têm microporos a difusão dos reagentes à 

superfície do catalisador é facilitada, havendo maior interação e degradação de compostos [63]. 

A ozonização catalítica depende do catalisador usado e das suas propriedades química e texturais, pois 

como é facilmente observado quanto maior for a área superficial do catalisador, maior decomposição de O3 

irá existir e consequentemente maior degradação dos compostos poluentes [63]. Temperatura e pH também 

tem influência, pois a decomposição do O3 em água depende fortemente do pH da solução (um aumento do 

pH leva a uma maior decomposição de O3) bem como as propriedades superficiais do catalisador também 

podem ser alteradas [60].  

 

1.6.3. Fotocatálise 

A fotocatálise consiste na combinação de processos de oxidação fotoquímica com materiais 

semicondutores. Neste caso, o catalisador utilizado é denominado de foto-catalisador e tem a capacidade 
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de absorver a radiação incidente, promovendo a ocorrência de reações. Estes processos de fotocatálise 

podem ser aplicados no tratamento de águas para consumo e de águas residuais, tendo vindo a revelar um 

ótimo desempenho na mineralização de uma vasta gama de compostos orgânicos e inorgânicos [72]. O 

foto-catalisador é um sólido que promove reações na presença de luz e deve apresentar algumas 

características como ser foto-ativo, biológico e quimicamente inerte, foto-estável e não tóxico [73]. Os 

catalisadores mais utilizados nestes processos são materiais do tipo óxidos ou sulfuretos metálicos como 

por exemplo óxidos de titânio, zinco, cério e tungsténio e sulfuretos de cádmio e zinco [74]. Os catalisadores 

utilizados na fotocatálise, de uma forma geral, possuem uma descontinuidade de energia, chamada de “band 

gap”, entre as bandas de valência (BV) e de condução (BC). Dependo das situações, os eletrões podem 

ultrapassar a “band gap” e assim são promovidos da banda de valência para a de condução, formando-se 

um par eletrão-lacuna (e-/h+), que vai gerar condutividade elétrica [75].  

As reações de fotocatálise requerem a presença de três constituintes elementares: uma superfície catalítica 

fotossensível (normalmente um semicondutor inorgânico), uma fonte de fotões de energia adequada 

(radiação artificial ou solar) e um agente oxidante. A reação inicia-se pela foto-excitação do semicondutor 

e absorção da radiação incidente com energia igual ou superior à da “band gap”. Assim, há energia 

suficiente para excitar os eletrões do catalisador da banda de valência (BV) para a banda de condução (BC), 

originando desta forma uma separação de carga capaz de promover reações de oxidação/redução na 

superfície do catalisador [75]. 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.4. Representação da excitação de um foto-catalisador com a formação do par e- /h+ e de espécies oxidantes 

[76]. 

 

O catalisador mais utilizado neste processo é o TiO2, uma vez que reúne um conjunto de características 

como ter um elevado poder oxidante, baixo custo relativo, foto-estabilidade, não é tóxico e é insolúvel na 

maioria das condições, que o tornam num atrativo material em processos fotocatalíticos [74]. O TiO2, após 

absorver a radiação incidente passa para um estado ativo produzindo o par e-/h+, como apresentado na 

Equação 23. Os elementos deste par, hBV
+ e o eBC

-, são poderosos agentes oxidantes e redutores, 

respetivamente.  

                    TiO2 + hv → eBC
- + hBV

+                                                                                                                                                                       (23) 

Após este passo reacional, o catalisador TiO2 pode atuar como dador ou como recetor de eletrões [76]. As 

lacunas geradas na banda de valência (hBV
+) reagem tanto com a água (Equação 24) como com os iões 

hidroxilo (Equação 25), que estejam adsorvidos na superfície do catalisador, levando à formação de radicais 
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HO●. Estes radicais podem atacar as moléculas orgânicas que estejam adsorvidas na superfície do 

catalisador, podendo levar à mineralização completa do produto original e dos seus intermediários [74].  

                    hBV
+ + H2O → H+ + HO●                                                                                                             (24) 

                    hBV
+ + HO- → HO●                                                                                                                                (25) 

As reações nas lacunas, de forma geral, são mais rápidas do que as dos eletrões, o que leva a que as 

partículas que foram iluminadas fiquem com um excesso de eletrões. Assim, para se completar a reação de 

oxidação, é necessário remover este excesso de eletrões, para que não haja a recombinação destes eletrões 

com as lacunas formadas. Uma forma de diminuir este excesso de eletrões é utilizar um recetor de eletrões, 

sendo o oxigénio presente no meio o mais usado para este efeito [74]. No entanto, se estiver presente H2O2, 

bem como semicondutores (CNT) ou metais (Fe, Ag, Pt), estes também conseguem evitar a recombinação 

dos eletrões com as lacunas formadas [77]. Na presença de oxigénio, e após este reagir com os eletrões em 

excesso, há formação do ião superóxido (O2
-●).  

                    eBC
- + O2 → O2

-●                                                                                                                                                                                         (26) 

Em condições ácidas, estes iões superóxidos combinam-se com protões e formam radicais hidroperóxidos, 

que em seguida reagem com os eletrões da banda de condução para gerar os iões hidroperóxidos. De 

seguida, estes iões podem reagir com protões e formam H2O2. A interação entre o H2O2 e os eletrões da 

banda de condução leva à quebra da molécula de H2O2, produzindo mais iões e radicais HO● (Equação 27). 

Estes iões podem reagir com lacunas e formar ainda mais radicais HO●. 

                    H2O2 + eBC
- → HO● + HO-                                                                                                           (27) 

As reações fotocatalíticas na presença de semicondutores apresentam resultados mais satisfatórios do que 

os processos convencionais, pois as moléculas são quebradas gradualmente e são formados mais radicais 

oxidantes, produzindo-se assim uma degradação mais eficiente do poluente original, como também dos 

seus intermediários [76].  

 

1.6.4. Ozonização fotocatalítica 

A ozonização fotocatalítica resulta da fotólise e ozonização, potenciados pela ação de um catalisador, com 

a expectativa de aumentar a eficiência de remoção dos poluentes. Esta combinação é vista como uma técnica 

promissora para a degradação de microrganismos refratários e de compostos orgânicos em água [78]. 

 Neste tipo de reações acontecem em simultâneo vários mecanismos de reação, como a foto-excitação do 

catalisador, quando este absorve a radiação incidente, e a adsorção de moléculas de O3 na superfície do 

catalisador. Esta adsorção de O3 pode ocorrer através de três tipos de interações diferentes: adsorção física, 

formação de ligações fracas de hidrogénio com os grupos hidroxilo que estejam na superfície do catalisador 

ou adsorção molecular ou dissociativa em sítios ácidos de Lewis, resultando cada um deste tipo de interação 

na formação de radicais de oxigénio ativos (O●). De seguida estes radicais ativos de oxigénio reagem com 

moléculas de água, dando origem a radicais HO● [78]. Em simultâneo também acontecem as reações diretas 

de foto-ozonização, em que através da decomposição de O3 por ação da luz incidente há formação de muitas 
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outras espécies oxidantes como por exemplo H2O2, O2
●- e O3

●-. Uma vantagem da ozonização fotocatalítica 

em relação à fotocatálise é que a presença de moléculas de O3 diminui a recombinação dos pares e-/h+, 

porque o O3 apresenta uma maior afinidade eletrónica do que o oxigénio [78]. 

Catalisadores como compósitos TiO2/CNT são bastante interessantes neste tipo de tratamento, apresentando 

como vantagem a redução da recombinação do par e-/h+, pois os CNT podem atuar como recetores de 

eletrões, promovendo a transferência eletrónica interfacial do óxido ligado aos CNT. O mecanismo de 

reação é o mesmo que descrito para a fotocatálise usando TiO2, mas neste caso o eletrão excitado da banda 

de condução formado no TiO2 pode ser transferido para os CNT, diminuindo assim ainda mais a 

possibilidade de recombinação do par eletrão-lacuna. Na superfície dos CNT podem encontrar-se moléculas 

de oxigénio e de O3 adsorvidas que podem aceitar o eletrão excitado, dando origem a radicais oxidantes 

[79].  

 

Figura 1.5. Esquema representativo do papel dos CNT: (a) recetor de eletrões; (b) fotossensibilizador, gerando o par 

e-/h+; (c) presença de ligações Ti-O-C aumenta a absorção de luz [77]. 

 

Outra vantagem da utilização de compósitos TiO2/CNT é a presença de ligações Ti-O-C que aumentam 

substancialmente a absorção de radiação, havendo assim um incremento na atividade catalítica e 

consequentemente da degradação dos poluentes [77]. Para além disto, a presença de CNT no catalisador 

contribui para o aumento da área superficial do catalisador, o que gera um aumento de centros ativos 

disponíveis para ocorrer reação quando comparado com a área superficial do TiO2 sozinho [77, 80]. 

Hama Aziz et al. [28] observaram que a degradação do IBP com a ozonização fotocatalítica melhorou 

devido à oxidação do poluente através de radicais HO● que se formaram quer seja pela fotólise direta do O3 

ou pela fotocatálise de moléculas de O3, por eletrões que foram gerados pela foto-excitação do catalisador, 

verificando que existe um efeito sinergético obtido pela combinação da ozonização e da fotocatálise. 

 

1.6.5. Reações catalíticas com peróxido de hidrogénio 

As reações catalíticas com peróxido de hidrogénio consistem na adição de um catalisador a uma solução de 

H2O2, pois apesar deste ter potencial oxidante, reage lentamente com os compostos orgânicos. Assim, para 

aumentar a eficiência do H2O2, este é combinado com O3, radiação ou catalisadores, que visam aumentar a 

produção de radicais HO●, que são um dos responsáveis pela degradação das moléculas orgânicas poluentes 

[81]. Assim, surge o processo de Fenton que consiste numa reação catalítica baseada na transferência 
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eletrónica entre um metal catiónico e o H2O2. Neste tipo de reações o Fe2+ atua como catalisador e ao reagir 

com o H2O2, em meio ácido, forma espécies reativas, principalmente os radicais HO● (Equação 28) [81]. 

                    Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + HO● + HO-                                                                                           (28) 

A eficácia deste processo depende do pH da solução e da razão entre as quantidades de catalisador e H2O2. 

Contudo, o efeito deste processo pode ser melhorado na presença de radiação UV/Vis, foto-Fenton, que se 

espera que leve à formação de quantidades adicionais de radicais HO●, causado pela fotoredução dos iões 

de ferro formados durante a reação Fenton (Equação 29). A fotoredução leva à regeneração destes iões 

fechando assim o ciclo catalítico [51]. 

                    Fe3+ + H2O2 + hv → Fe2+ + H+ + HO●                                                                                      (29) 

O pH do meio reacional é um dos fatores mais preponderantes na eficácia destes processos, pois a partir de 

pH 3 o Fe (III) precipita sob a forma de hidróxido insolúvel, mas para pH abaixo de 2,5 os iões H+ 

apresentam-se em concentrações elevadas podendo capturar radicais HO● e consequentemente a 

degradação dos compostos orgânicos diminui [81]. 

Com o intuito de aumentar a degradação dos compostos orgânicos, pode ser adicionado O3. A combinação 

destes agentes vai potenciar a formação de radicais HO●, pois para além de ocorrer a ozonização acontece 

também a dissociação do H2O2, formando-se um dos iões responsáveis pela decomposição de O3 em meio 

aquoso. Zeng et al. [82] observaram que tanto o Fe (II) como o H2O2 podem promover a decomposição da 

molécula de O3 produzindo assim uma quantidade adicional de radicais HO●, observando-se uma eficiência 

de degradação superior devido aos vários efeitos sinergéticos. 

 

1.7. Objetivos 

Este trabalho tem como objetivo o estudo da degradação do anti-inflamatório ibuprofeno utilizando 

processos de oxidação avançada, nomeadamente processos integrados com ozono. Uma vez que os 

processos individuais nem sempre atingem uma mineralização completa dos poluentes, pretende-se 

ultrapassar este problema através da combinação de dois ou mais processos. Assim, os tratamentos testados 

neste trabalho são a ozonização (O3), fotólise (Luz), oxidação com peróxido de hidrogénio (H2O2) e a 

combinação dos mesmos, foto-ozonização (Luz + O3), fotólise com peróxido de hidrogénio (Luz + H2O2), 

ozonização com peróxido de hidrogénio (O3 + H2O2) e a foto-ozonização com peróxido de hidrogénio 

(Luz + O3 + H2O2). Todos estes processos foram avaliados na presença de diferentes catalisadores como 

nanotubos de carbono (CNT), dióxido de titânio (TiO2), compósitos com dióxido de titânio e nanotubos 

(TiO2/CNT) e ferro suportado em nanotubos de carbono (Fe/CNT), que têm demonstrado ser promissores 

para os processos estudados. Os catalisadores selecionados para este trabalho foram caracterizados por 

diferentes técnicas. A eficácia dos processos foi avaliada em termos de degradação do poluente, 

mineralização, formação de compostos intermediários e grau de toxicidade das soluções após tratamentos. 

A partir dos resultados obtidos tentou analisar-se quais os mecanismos reacionais inerentes a cada processo, 

bem como a existência de efeitos sinergéticos nos métodos combinados.
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2. Materiais e Metodologia 

2.1. Reagentes 

Ácido fórmico, ácido nítrico (65%), ácido oxálico (≥99%), ibuprofeno, nitrato de ferro III nonahidratado 

(≥98%), peróxido de hidrogénio (wt30%), titânio(IV)-isopropóxido (97%), p-benzoquinona (≥99,5%), 

hidroquinona (99%), sódio hidrogenofosfato e ácido ortofosfórico (85%) foram fornecidos pela Sigma 

Aldrich. Ácido sulfúrico (95%) foi adquirido na Labor, etanol (99,8%) utilizado é da Riedel-de-Haën, 

metanol é da VWR/BDH e sulfito de sódio (≥98,5%) da Acros. Os nanotubos de carbono foram obtidos 

comercialmente à empresa Nanocyl (≥95% C). As soluções dos padrões e eluentes foram preparadas com 

água ultrapura extraída do equipamento Direct-Q millipore. 

 

2.2. Ensaios cinéticos 

Este trabalho teve como objetivo estudar a degradação do poluente ibuprofeno (IBP). Para tal, partiu-se de 

uma concentração inicial de 20 mg L-1 (pH0 ≈ 6,2). Os processos de oxidação testados para a remoção do 

poluente foram: a ozonização simples (O3), fotólise (Luz) e oxidação com peróxido de hidrogénio (H2O2). 

A combinação dos vários processos individuais também foi considerada: Luz + O3, Luz + H2O2, O3 + H2O2 

e Luz + O3 + H2O2. Todos estes processos foram avaliados na presença de diferentes catalisadores: 

nanotubos de carbono (CNT), dióxido de titânio (TiO2), compósito de TiO2 e CNT (TiO2/CNT) e ferro 

suportado em CNT (Fe/CNT). Todas as reações realizadas ao longo deste trabalho experimental foram 

levadas a cabo num reator fotoquímico de vidro com 60 mm de diâmetro, 250 mm de altura e com uma 

capacidade de 250 mL. Para garantir uma mistura perfeita a agitação foi mantida constante, 400 rpm. Nas 

reações com luz, foi colocada no centro do reator uma lâmpada de vapor de mercúrio de média pressão 

(Heraeus TQ150) rodeada por uma camisa de recirculação de vidro (Duran® 50), resultando as principais 

linhas de emissão nos comprimentos de onda de 254, 313, 365, 436, 546 e 578 nm. Nas reações com O3, 

este foi gerado a partir de oxigénio puro através do gerador BMT 802X. A concentração de O3 foi 

monitorizada através de um analisador (BMT 960). O caudal e a concentração de O3 utilizados foram de 

150 cm3 min-1 e 50 g m-3, respetivamente. A alimentação da corrente gasosa ao reator foi efetuada através 

de um difusor com 1 cm de diâmetro. À saída do reator estão ligados frascos lavadores de gases contendo 

uma solução de iodeto de potássio (KI) que permite destruir as moléculas de O3 antes de estas serem 

emitidas para o exterior. Nas reações sem ozono, o gás utilizado foi o oxigénio, com o objetivo de garantir 

as mesmas condições experimentais. Nas reações de oxidação com peróxido de hidrogénio (H2O2), 

adicionou-se 123 µL, valor calculado com base na equação 30, usando-se um excesso de 50% de H2O2. Às 

amostras recolhidas neste tipo de reações, foi adicionada uma determinada quantidade de sulfito de sódio 

(Na2SO3), de acordo com a equação 31, com o intuito de garantir o consumo total de peróxido, parando-se 

assim a reação. 

                    C13H18O2 + 33H2O2 → 13CO2 +42H2O                                                                                        (30) 

                    Na2SO3 + H2O2 → Na2SO4 + H2O                                                                                                 (31) 
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Nas reações catalíticas adicionou-se 125 mg de catalisador. As amostras recolhidas foram centrifugadas 

durante 15 min com uma velocidade de 13,5 rpm na centrífuga (VWR MicroStar 12), de forma a garantir 

a ausência de partículas suspensas para as posteriores análises. 

 

2.3. Preparação de catalisadores 

Os catalisadores utilizados neste trabalho experimental foram CNT, TiO2, TiO2/CNT e Fe/CNT. Os CNT 

foram selecionados com o objetivo de aumentar principalmente a performance das reações com O3 devido 

à sua forte atividade catalítica, podendo aumentar-se a decomposição do O3 em radicais, assim como as 

reações à superfície. O TiO2 foi sintetizado em laboratório pelo método sol-gel, e foi selecionado devido à 

sua estabilidade e atividade fotocatalítica, sendo capaz de promover a produção de radicais oxidantes nas 

reações com a presença de radiação, aumentando assim a degradação de compostos nas reações com luz. 

Espera-se que compósitos de TiO2 e CNT aumentem a eficiência das reações com luz, pois a adição de 

CNT ao TiO2 contribui para a diminuição da recombinação do par e-/h+, e para o aumento da área 

superficial, melhorando assim a atividade catalítica das reações. O catalisador Fe/CNT foi selecionado 

devido ao elevado desempenho do Fe demonstrado nas reações com H2O2.  

 

2.3.1. Dióxido de titânio (TiO2) 

O catalisador de dióxido de titânio (TiO2) foi preparado através do método sol-gel [83]. A preparação deste 

catalisador foi realizada à temperatura ambiente e sob agitação magnética constante. O percursor 

titânio(IV)-isopropóxido (C12H28O4Ti) foi adicionado lentamente a 125 mL de etanol e deixou-se a solução 

em agitação durante 30 min. De seguida, adicionou-se 1 mL de ácido nítrico e deixou-se a solução sob 

agitação até à formação do gel. Após a evaporação do solvente, à temperatura ambiente, a amostra foi 

moída e o pó obtido foi tratado termicamente até 400 °C em azoto durante 2 h. 

 

2.3.2. Compósito de dióxido de titânio e nanotubos de carbono (TiO2/CNT)  

O compósito TiO2/CNT foi preparado no moinho de bolas (Retsch MM200). A composição do compósito, 

selecionada de acordo com resultados obtidos em trabalhos anteriores, foi de 90% de TiO2 e 10% de CNT. 

O compósito foi moído durante 30 min com uma frequência de 10 vibrações/s (condições otimizadas). 

 

2.3.3. Ferro suportado em nanotubos de carbono (Fe/CNT) 

O catalisador Fe/CNT foi obtido através do método de impregnação incipiente, utilizando nanotubos de 

carbono como suporte para a fase metálica. O catalisador foi preparado de forma a obter 2% de Fe (% m/m), 

para tal adicionou-se, gota a gota, uma solução com 295,2 mg de Fe(NO3)3.9H2O a 2,0 g de CNT, com 

recurso a uma bomba peristáltica e sob agitação no ultra-sons. Depois de efetuada a impregnação, a amostra 

foi colocada na estufa durante 24 h a 100 °C. De seguida, este foi tratado termicamente com azoto a 400 °C 

durante 1 h, e depois foi reduzido em hidrogénio durante 3 h a 400 °C. A temperatura de redução do ferro 

foi determinada pela técnica de Redução a Temperatura Programada (TPR), de acordo com o detalhado na 

secção seguinte. 
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2.4. Caracterização dos catalisadores 

Os diferentes catalisadores utilizados ao longo deste trabalho experimental foram caracterizados por análise 

termogravimétrica e por isotérmicas de adsorção de nitrogénio a -196 °C. O catalisador Fe/CNT foi também 

caracterizado pela técnica de redução à temperatura programada (TPR) e por microscopia eletrónica de 

transmissão. Adicionalmente, os catalisadores TiO2 e TiO2/CNT foram analisados por difração de raios-X. 

 

2.4.1. Isotérmicas de adsorção de nitrogénio a -196 °C 

Para a avaliação das propriedades texturais dos diferentes catalisadores recorreu-se à técnica de isotérmicas 

de adsorção de nitrogénio a -196 °C, obtendo-se assim a área superficial específica e a estrutura porosa do 

catalisador, bem como o volume e diâmetro de poros. Para a determinação da área superficial específica de 

um sólido pode-se recorrer à adsorção de uma espécie molecular à sua superfície, depois de conhecida a 

área ocupada por cada molécula e garantindo condições de formação de uma monocamada, a quantidade 

adsorvida é diretamente correlacionada com a área específica do catalisador. Assim, a técnica de 

isotérmicas de adsorção de nitrogénio a -196 °C permitiu obter as principais propriedades texturais dos 

catalisadores, através da relação entre a quantidade molar de gás adsorvida ou dessorvida, neste caso o gás 

utilizado é o nitrogénio, pelo sólido, a uma temperatura constante e em função da pressão do gás. As 

isotérmicas obtidas apresentam diferentes formatos dependendo do tipo de poros do catalisador. Esta 

técnica foi realizada no equipamento Quantachrome NOVA 4200e. As amostras foram previamente 

desgaseificadas em vácuo durante 3 h a 150 °C. 

 

2.4.2. Análise termogravimétrica (TGA) 

A técnica de TGA permite obter informações relativas à variação de massa de uma amostra em função da 

temperatura ou do tempo, por ação de transformações físicas (sublimação, evaporação, condensação) ou 

químicas (degradação, decomposição, oxidação). Para o estudo do comportamento térmico das amostras, 

em atmosfera controlada, pode-se utilizar dois métodos: o dinâmico ou o isotérmico, sendo que no primeiro 

a temperatura é aumentada com uma velocidade constante e no segundo a temperatura é mantida depois 

por um determinado tempo num valor fixo. Esta análise permite avaliar a estabilidade térmica da amostra, 

a sua composição e estabilidade dos compostos intermediários, assim como a composição do resíduo. A 

caracterização dos diferentes catalisadores por esta técnica foi realizada no equipamento 

STA 409 PC/4/H Luxx da Netzsch. Para tal, recorreu-se ao método dinâmico onde a amostra foi submetida 

a um tratamento térmico até 900 °C com uma rampa de aquecimento de 10 °C min-1, utilizando-se um 

caudal de 50 mL min- 1, utilizando-se o nitrogénio como gás de arraste e o ar como gás de queima. 

 

2.4.3. Difração de raios-X (XRD) 

A análise por XRD permite obter informações sobre a estrutura e composição do material. Através desta 

técnica é possível determinar a estrutura atómica e molecular, posições atómicas e composição química das 

amostras, bem como identificar as diferentes fases cristalinas presentes no material e as tensões existentes 
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na rede cristalina. A técnica de XRD baseia-se no fenómeno de difração, em que um feixe de raios-X incide 

sobre o material e ao interagir com a estrutura atómica da amostra vai ser difratado em diferentes direções, 

que depois de analisados revelam informações sobre a estrutura do cristal e posição dos seus átomos. A 

análise foi realizada na Universidade de Trás-os-Montes e Alto Douro, num difractómetro PANalytical 

X’Pert PRO com fonte de radiação Cu Ka (λ = 1,54 nm). A intensidade de voltagem utilizada foi de 50 kV 

e intensidade de corrente de 40 mA. Os resultados foram recolhidos na gama de 2θ entre 10° e 90° com 

uma velocidade de 0,017° s-1. 

 

2.4.4. Redução à temperatura programada (TPR) 

A técnica de TPR permite determinar a temperatura de redução dos metais. Esta técnica mede o consumo 

de hidrogénio (H2) associada à redução das espécies oxidadas presentes na amostra, quando esta é 

submetida a um aquecimento em condições de temperatura programada. Neste caso, o catalisador é 

reduzido através de uma mistura de um gás inerte e H2. Os perfis de TPR foram obtidos no equipamento 

AMI-200 (Altamira Instruments). Para tal, aproximadamente 100 mg de amostra foram aquecidas com uma 

velocidade de 5 °C min-1 até 700 °C sob um caudal de 5% (v/v) de H2 diluído em Ar (caudal total de 

30 cm3 ((STP) min- 1). O consumo de H2 foi medido através de um detetor de condutividade térmica (TCD). 

 

2.4.5. Microscopia eletrónica de transmissão (TEM) 

A técnica de TEM permite uma visualização direta do catalisador, dando informações sobre a distribuição 

do metal suportado e a composição da estrutura do catalisador, bem como a sua morfologia e estrutura 

cristalina. As análises foram realizadas na Unidade de Microscopia Eletrónica da Universidade de 

Trás- os- Montes e Alto Douro, num microscópio da marca LEO modelo 906E com tensão de aceleração 

de 120 kV. As amostras foram previamente dispersas em etanol com auxílio de um banho de ultra-sons. 

Uma gota desta suspensão foi depositada numa grelha de cobre com um filme de formvar. 

 

2.5. Métodos analíticos 

As várias amostras recolhidas durante as reações foram analisadas por um amplo conjunto de técnicas 

analíticas para a avaliação da degradação da concentração do poluente em solução, assim como para 

verificar a formação ou não de possíveis subprodutos intermediários. Adicionalmente, foi também 

analisado o grau de mineralização das amostras através da determinação do carbono orgânico total (TOC). 

O nível de toxicidade da solução tratada foi também avaliado.  

 

2.5.1. Cromatografia líquida de elevada eficiência (HPLC) 

Para avaliar a evolução da concentração do poluente IBP e acompanhar a formação dos possíveis compostos 

intermediários foi utilizada a cromatografia líquida de elevada eficiência (HPLC). A deteção do IBP, 

hidroquinona (HDQ) e 1,4-benzoquinona (BZQ) foi realizada num HPLC Hitachi Elite Lachrom equipado 

com detetor de díodo (DAD). Utilizou-se a coluna LiChroCART Purospher STAR RP-18 (250 mm x 4,6 

mm) e uma fase móvel constituída por sódio dihidrogenofosfato (pH = 2,8) e metanol (30/70), com um 
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caudal de 1 mL min-1 e um volume de injeção de 50 µL. Os tempos de retenção (tr) e os comprimentos de 

onda (λ) de cada composto encontram-se na Tabela 2.1.  

 
Tabela 2.1. Tempo de retenção e comprimento de onda dos compostos IBP, HDQ e BZQ. 

Composto tr (min) λ (nm) 

Ibuprofeno 18,9 220 

Hidroquinona 2,9 224 

1,4-Benzoquinona 3,7 245 

 

A concentração dos ácidos carboxílicos foi determinada através do HPLC Hitachi Elite LaChrom equipado 

com detetor UV, utilizando a coluna Alltech AO-1000 (300 mm x 6,5 mm) e uma fase móvel constituída 

por uma solução 5mM de H2SO4, um caudal de 0,5 mL min-1 e um volume de injeção de 15 µL. O 

comprimento de onda utilizado foi de 200 nm. Os tempos de retenção (tr) dos ácidos oxálico (OXL) e 

pirúvico (ACP) estão apresentados na Tabela 2.2. 

 
Tabela 2.2. Tempo de retenção dos ácidos carboxílicos. 

Composto tr (min) 

Ácido oxálico 5,9 

Ácido pirúvico 8,9 

 

2.5.2. Carbono orgânico total (TOC) 

O grau de mineralização verificado ao longo dos diferentes tratamentos foi avaliado através da medição do 

teor de carbono orgânico total (TOC), avaliando-se assim a eficiência das reações na decomposição da 

solução original em CO2 e H2O. O TOC engloba as substâncias orgânicas existentes, em diversos estados 

de oxidação, presentes nas águas. Esta técnica avalia o teor de carbono de substâncias orgânicas dissolvidas 

e não dissolvidas em água, sem que haja contributo de outras ligações orgânicas, tais como as de nitrogénio 

e hidrogénio, e inorgânicas. As análises foram realizadas através do método NPOC utilizando o 

equipamento TOC-L Total Organic Carbon Analyzer da Shimadzu, acoplado ao ASI-L auto sampler da 

mesma marca. 

 

2.5.3. Toxicidade 

A toxicidade das diferentes amostras foi avaliada através de ensaios de toxicidade aguda Microtox®. Esta 

técnica baseia-se na avaliação da inibição da luminescência da bactéria marinha Gram-negativa Vibrio 

fischeri quando esta é submetida à presença de substâncias teste durante o período de 30 min à temperatura 

de 5 °C. As análises foram realizadas em duplicado, com o objetivo de determinar o efeito tóxico da solução 

original e dos compostos intermediários formados durante as reações de degradação. Previamente o pH das 

amostras foi ajustado entre 6,8 e 7,2 utilizando para o efeito soluções 0,1 M NaOH e HCl.  
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3. Resultados e Discussão 

3.1. Caracterização dos catalisadores 

As propriedades químicas e texturais dos catalisadores foram avaliadas usando diferentes técnicas de 

caracterização. As propriedades texturais dos diferentes catalisadores foram determinadas a partir das 

isotérmicas de adsorção de nitrogénio a -196 °C e os resultados estão apresentados na Tabela 3.1 e as 

respetivas isotérmicas encontram-se presentes no Anexo B. 

 

Tabela 3.1. Propriedades texturais dos diferentes catalisadores. 

Catalisador SBET (m2 g-1) Diâmetro de poro (nm) 

CNT 197 16 

Fe/CNT 196 16 

TiO2 92 1,8 

TiO2/CNT 105 1,8 

 

Os catalisadores CNT e Fe/CNT apresentam as áreas superficiais (SBET) mais elevadas, sendo que a 

presença de ferro no catalisador Fe/CNT praticamente não altera a área superficial, devido à baixa 

percentagem de ferro impregnada (2% m/m.). Ambos os catalisadores apresentam um diâmetro de poro de 

16 nm. O TiO2 é o catalisador com menor área superficial e também apresenta menor diâmetro de poro, 

cerca de 1,8 nm. A área superficial do TiO2/CNT é superior à do TiO2 devido à contribuição do material de 

carbono. 

Todos os catalisadores foram sujeitos a análise termogravimétrica, que permite monitorizar a massa de 

substância em função da temperatura ou tempo, enquanto esta é submetida a um programa de temperaturas 

pré-definidas, numa atmosfera controlada. Os termogramas obtidos estão apresentados no Anexo B. 

Através dos resultados obtidos, pode-se concluir que os catalisadores CNT e Fe/CNT apresentam a maior 

perda de massa, tal como era de esperar, pois ambos são compostos por material de carbono, que queima 

durante o processo de aquecimento, diminuindo assim a massa do catalisador. O catalisador Fe/CNT tem 

uma menor perda de massa devido à presença de partículas de Fe impregnadas na superfície do material de 

carbono. O TiO2 apresenta uma perda de massa insignificante, o que está de acordo com o esperado, uma 

vez que este é um material termodinamicamente estável e formado principalmente por cristais de rutilo e 

anatase, que não queimam ao longo do processo. Pela análise dos resultados é possível comprovar que o 

compósito TiO2/CNT é composto por uma fração de 10% de CNT e de 90% de TiO2, o que está de acordo 

com o previsto teoricamente. 

Os catalisadores TiO2 e TiO2/CNT foram submetidos a análises de XRD e os resultados obtidos estão 

apresentados na Tabela 3.2. 
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Tabela 3.2. Análise de XRD dos catalisadores TiO2 e TiO2/CNT. 

Catalisador Espectro % das fases cristalinas Tamanho dos cristais 

 

 

TiO2 

 

 

 

93% Anatase 

7% Rutilo 

 

 

8.91 nm Anatase 

14.7 nm Rutilo 

 

 

TiO2/CNT 

 

 

 

97,3% Anatase 

2,7% Rutilo 

 

 

14.6 nm Anatase 

40.7 nm Rutilo 

 

Através da análise de XRD foi possível identificar as fases cristalinas existentes nos catalisadores, o TiO2 

formado por 93% de anatase e 7% de rutilo, enquanto o TiO2/CNT apresenta uma composição de 97% de 

anatase e 3% de rutilo. Como se pode verificar, a anatase é a fase cristalina predominante dos materiais 

preparados, correspondendo à fase mais ativa nas reações fotocatalíticas [67].  

O catalisador Fe/CNT foi analisado por TEM (Figura 3.1). É possível observar a presença de Fe impregnado 

no suporte, com partículas de tamanho uniforme e com uma distribuição homogénea do metal na superfície 

dos CNT. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.1. Imagem de TEM do catalisador Fe/CNT.  

 

O catalisador de Fe/CNT foi também submetido à análise de TPR com o objetivo de determinar a 

temperatura de redução do metal e os dados obtidos estão apresentados na Figura 3.2. É possível observar 

a existência de três picos principais que correspondem à redução gradual dos óxidos de ferro, 

verificando- se que a redução do metal começa aos 250 °C. O primeiro pico observado, entre 250 e 350 °C, 

corresponde à redução do metal a Fe3O4. Os outros dois picos correspondem à redução sequencial do Fe3O4 

a FeO e Fe0 [84]. A redução do catalisador consumiu aproximadamente 0,02 mmol g-1 de H2. A temperatura 

de redução escolhida para o tratamento térmico foi 400 °C, pois a esta temperatura ainda não ocorre a 

redução total do catalisador e é assegurado o compromisso entre a razão do metal reduzido e o tamanho e 

dispersão das suas partículas no suporte. 
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Figura 3.2. Perfil de TPR do catalisador Fe/CNT. 

 

3.2. Reações não catalíticas 

As reações não catalíticas dizem respeito às reações sem a presença de catalisadores. Começou-se por 

avaliar o desempenho individual dos processos de oxidação avançada (POAs) selecionados, nomeadamente 

a ozonização (O3), fotólise (Luz) e oxidação com peróxido de hidrogénio (H2O2). Posteriormente, para a 

avaliação das possíveis interações entre processos e os seus efeitos sinergéticos realizou-se ensaios 

combinando os diferentes processos: foto-ozonização (Luz + O3), ozonização com H2O2 (O3 + H2O2), 

fotólise com H2O2 (Luz + H2O2) e foto-ozonização com H2O2 (Luz + O3 + H2O2). Todas estas reações foram 

posteriormente realizadas na presença dos catalisadores selecionados: CNT, Fe/CNT, TiO2 e TiO2/CNT. 

A evolução da degradação do IBP e de remoção do TOC nas reações não catalíticas estão apresentados na 

Figura 3.3.  

  (a)                                                                                                    (b)                                                               

  

  

 

 

 

 

 

 

Figura 3.3. Evolução da concentração adimensional de IBP (a) e TOC (b) nas reações não catalíticas. 

A ozonização simples permitiu uma remoção completa do IBP muito rapidamente, ao fim de 15 min de 

reação. O IBP é constituído na sua estrutura molecular por um anel aromático, ligações duplas e eletrões 

deslocalizados que aumentam a reatividade com o O3, tornando-se assim uma molécula perfeita para o 

ataque direto do O3 molecular. Quero-Pastor et al. [20] observou um perfil de degradação semelhante, 

obtendo uma degradação de 99% após 20 min de reação. Por outro lado, a ozonização simples não levou a 
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uma mineralização completa da solução, pois apenas cerca de 44% dos compostos foram mineralizados 

após 3 h de tratamento. Este resultado pode ser justificado pela presença de compostos resistentes ao ataque 

do O3, como os ácidos carboxílicos. A molécula de O3 não consegue mineralizar completamente compostos 

saturados de cadeia curta, permanecendo estes em solução mesmo após total remoção do IBP [28].   

Ao contrário da ozonização simples, a fotólise não conseguiu remover totalmente o IBP e apenas 46% do 

poluente foi degradado após 3 h de reação. A baixa velocidade de degradação pode ser atribuída à 

discrepância entre o comprimento de onda (λ) emitido pela fonte de radiação e o absorvido pelo poluente. 

Segundo Iovino et al. [85] o IBP absorve λ até 240 nm, tendo λmax a 222 nm, enquanto a lâmpada utilizada 

emite λ a partir de 254 nm, para além disso a camisa de recirculação limita ainda mais a radiação emitida. 

Assim, a baixa sobreposição entre a irradiação eficaz que incide na solução e o espectro de adsorção do 

IBP (λ<240 nm) pode explicar o menor efeito na remoção do poluente pela fotólise. A fotólise também 

apresentou baixa mineralização, permanecendo ao fim de 3 h de reação quase todos os compostos em 

solução. Este resultado pode ser explicado pela lenta oxidação do IBP e da existência de intermediários que 

não são degradados pela ação da radiação. 

A reação de oxidação com H2O2 não levou à degradação do IBP, não se verificando diminuição da 

concentração ao longo do tempo. Além disso, as análises de TOC reafirmaram a ineficiência do processo, 

uma vez que a relação TOC/TOC0 manteve-se constante e próxima de 1 durante toda a reação. O H2O2 é 

um oxidante menos forte do que os outros (HO●, O2 e O3) e a sua reação direta de oxidação com poluentes 

orgânicos é geralmente menos ineficiente, pois a sua decomposição em radicais é lenta [28]. O tratamento 

com H2O2 pode ser melhorado com o aumento da temperatura, pois a decomposição do H2O2 é promovida, 

bem como o aumento da concentração utilizada.  

Relativamente aos processos combinados, a remoção do IBP através da foto-ozonização apresentou 

resultados semelhantes aos obtidos pela ozonização simples e após 15 min de reação ambos os processos 

apresentaram remoção total do poluente. O grau de mineralização alcançado foi superior, atingindo-se 79% 

de remoção de TOC após 3 h de reação. Este processo combinado leva à formação de radicais oxidantes 

através de diversas vias. Neste caso, a oxidação dos compostos pode ocorrer por fotólise direta, ou pelo 

ataque direto do O3 molecular ou de radicais, sobretudo os radicais HO● [57]. A combinação dos processos 

não levou a uma degradação mais rápida de IBP, mas verificou-se uma maior mineralização dos 

intermediários formados durante o processo devido aos radicais HO● formados durante a reação. 

A combinação da ozonização com H2O2 não apresentou benefícios em relação à ozonização simples, pois 

nos instantes iniciais a degradação do IBP foi mais lenta do que o tratamento só com O3, contudo 

verificou- se uma remoção total do poluente ao fim de 15 min de reação. Em relação à remoção de TOC, a 

combinação de O3+H2O2 apresentou uma mineralização superior à da ozonização simples, obtendo-se uma 

remoção de TOC de 70%. Este aumento de remoção de TOC deve-se provavelmente a uma maior 

degradação dos compostos intermediários, pois para além do ataque direto do O3 existe também a formação 

de radicais HO●. Li et al. [86] também obteve uma mineralização superior nos processos combinados 
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quando comparado com a ozonização simples, justificando este aumento através da formação adicional de 

radicais HO● resultantes da clivagem das moléculas de H2O2 por ação da molécula de O3. 

A combinação de luz e H2O2 levou a uma remoção de IBP mais elevada quando comparado com a fotólise, 

degradando 95% do poluente ao fim de 3 h de reação. Contudo, o grau de mineralização conseguido foi 

semelhante ao verificado por ação da luz, não havendo praticamente mineralização da solução. O aumento 

da degradação do IBP pode estar relacionado com o efeito direto da radiação sobre o poluente, associado à 

formação adicional de radicais HO● na solução por ação da luz no H2O2, causando a fotólise deste [87]. O 

baixo grau de mineralização pode ser justificado pelo número insuficiente de radicais formados capazes de 

promover a remoção dos intermediários durante o processo. Uma hipótese para promover o aumento da 

mineralização dos compostos é a adição de uma maior quantidade de H2O2, que consequentemente levará 

à formação de mais espécies oxidantes capazes de degradar os compostos intermediários em solução. 

A reação de foto-ozonização com H2O2 foi o processo que apresentou melhores resultados em relação à 

degradação do IBP, não havendo vestígios de poluente após 10 min de reação. No entanto, em relação ao 

grau de mineralização, este processo apresenta resultados muito semelhantes aos obtidos na foto-

ozonização, não se atingindo uma mineralização completa da solução. Na foto-ozonização são formados 

radicais oxidantes ao longo da reação, mas com a adição de H2O2 essa formação de radicais pode ser 

superior devido à contribuição do H2O2, pois este pode sofrer clivagem por ação do O3 e da radiação. 

Contudo, a quantidade de H2O2 fornecida ao sistema pode não ter sido a suficiente para a formação 

significativa de radicais que permitisse atingir uma remoção de TOC superior, garantindo-se a completa 

remoção de compostos intermediários, que muitas vezes podem ter um efeito mais nocivo que o do poluente 

inicial. 

Na Figura 3.4 estão apresentadas as evoluções das concentrações dos intermediários HDQ, BZQ, OXL e 

ACP nas reações não catalíticas. O HDQ foi detetado em todas as reações não catalíticas, atingindo um 

máximo de concentração nos primeiros minutos da reação quando o O3 é combinado com H2O2. Este 

composto é completamente degradado ao fim de 120 min de reação no processo O3+Luz+H2O2. Nas reações 

de foto-ozonização e oxidação com H2O2 este composto é detetado em pequenas concentrações, mantendo-

se presente até ao fim das 3 h. O BZQ é detetado em pequenas concentrações em todas as reações, exceto 

na reação de oxidação com H2O2, onde não há a sua formação. Este resultado está de acordo com o esperado, 

uma vez que nesta reação a degradação do IBP é quase insignificante, logo este intermediário não poderia 

ser formado. A concentração máxima de BZQ é verificada nos primeiros instantes da ozonização simples. 

Nas reações de foto-ozonização, ozonização com H2O2 e foto-ozonização com H2O2 este composto é 

completamente degradado ao fim de 30 min. A formação e posterior degradação deste composto, 

constituído na sua estrutura principal por um anel aromático e por ligações duplas conjugadas, sugere que 

a sua degradação é feita principalmente pelo ataque direto da molécula de O3. A concentração do OXL na 

foto-ozonização com e sem H2O2 aumenta ao longo do tempo atingindo um máximo de concentração de 

4 ppm e depois diminui, mas após 3 h de reação ainda está presente em solução. Na reação de ozonização 
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combinada com H2O2, a presença de OXL só é detetada a partir dos 15 min de reação, mas não é 

completamente degradado até ao final do processo. Este ácido não é detetado na reação de oxidação com 

H2O2. Na reação de ozonização simples, o OXL é formado atingindo um máximo de concentração logo nos 

primeiros instantes reacionais, contudo mantém-se numa quantidade significativa até ao fim da reação. Este 

resultado vai de encontro com o esperado, uma vez que o tratamento com O3 leva à formação de ácidos de 

cadeia curta que são resistentes à ozonização. Um outro ácido detetado é o ACP que é formado em todas 

as reações exceto na fotólise. O ACP é formado logo nos primeiros minutos reacionais e permanece em 

quantidades significativas até ao fim das 3 h nos processos de ozonização simples e ozonização combinada 

com H2O2. No processo de foto-ozonização com H2O2 é onde existe maior degradação.  

(a)                                                                                                    (b)  

 

 

 

   

 

 

 

 

 

 

 

(c)                                                                                                    (d)   

 

 

 

 

                                  

 

 

Figura 3.4. Evolução da concentração HDQ (a), BZQ (b), OXL (c) e ACP (d) nas reações não catalíticas. 

 

3.3. Ensaios de adsorção 

Com o objetivo de determinar-se o efeito de adsorção do poluente nos catalisadores utilizados, 

selecionaram-se os CNT para realizaram-se ensaios de adsorção com os CNT, Figura 3.5. 
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Figura 3.5. Evolução da concentração adimensional de IBP (a) e TOC (b) nos ensaios de adsorção. 

Através dos resultados obtidos, pode observar-se que a adsorção dos CNT conduz a uma remoção de 60% 

de IBP e uma remoção de TOC de cerca de 51%. A adsorção do IBP é mais acentuada nos instantes iniciais 

da reação, mantendo-se constante depois deste período inicial. Este resultado pode ser explicado devido à 

saturação da superfície dos CNT que deixam de poder adsorver o composto e consequentemente 

degradá- lo. A eficácia observada pode ser atribuída às características inerentes dos CNT, pois é um 

catalisador que apresenta uma área superficial elevada, o que o torna num material interessante em 

aplicações que envolvam adsorção de compostos. Al-Hamadani et al. [65] comprovou a eficácia dos CNT 

durante a adsorção do IBP, mas a velocidade inicial observada foi inferior, possivelmente devido à 

utilização de uma concentração de CNT inferior (45 mg L-1) à usada neste trabalho (500 mg L-1).  

 

3.4. Reações catalíticas 

3.4.1. Ozonização catalítica 

Os resultados obtidos de remoção de IBP e de TOC durante as reações de ozonização catalítica estão 

apresentados na Figura 3.6. 

(a)                                                                                                    (b)  

 

 

 

 

 

 

Figura 3.6. Evolução da concentração adimensional de IBP (a) e TOC (b) nas reações de ozonização catalítica. 

Nas reações de ozonização catalítica, os catalisadores CNT e Fe/CNT apresentaram uma velocidade inicial 

de degradação de IBP superior ao processo não catalítico. Contudo, após 30 min de reação todos os sistemas 
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de ozonização testados degradaram completamente o poluente presente em solução. A ozonização catalítica 

na presença de Fe/CNT apresenta o maior grau de mineralização, removendo 52% de TOC ao fim de 3 h 

de reação, seguido do CNT com uma remoção de 50% e do compósito TiO2/CNT com 46% de remoção. 

Por outro lado, a ozonização simples e a catalisada com TiO2 apresentaram eficiências de remoção de TOC 

inferiores de 44% e de 40%, respetivamente. De uma forma geral, todos os sistemas catalíticos, com 

exceção do com o catalisador TiO2, apresentaram melhores resultados do que a ozonização simples, 

verificando-se que os CNT apresentaram uma remoção de IBP mais rápida nos instantes iniciais. 

Relativamente à remoção de TOC apenas a ozonização na presença do TiO2 não apresentou melhores 

resultados que a ozonização simples. Por outro lado, o catalisador Fe/CNT permitiu a maior remoção de 

carga orgânica. 

Segundo Jans et al. [40] a ozonização catalítica na presença de um material de carbono promove 

significativamente a iniciação das reações em cadeia que transformam o O3 em oxidantes secundários mais 

reativos, tais como os radicais HO●. Este facto pode explicar a atividade observada na ozonização catalítica 

na presença de CNT. O resultado de mineralização da solução obtido com a amostra Fe/CNT pode ser 

explicado pelo facto do ferro, assim como outros metais de transição, apresentarem uma atividade catalítica 

apreciável quando combinados com o O3, pois podem promover a decomposição do O3 dissolvido em 

radicais HO●, principalmente sob condições ácidas (Equação 32). A presença de CNT na composição do 

catalisador evita a hidrólise e precipitação do ferro, enquanto que o ferro promove o aumento do número 

de centros ativos na superfície do catalisador. Assim, haverá uma formação adicional de radicais HO● que 

vão promover a oxidação de compostos intermediários formados ao longo da degradação do IBP, havendo 

uma maior mineralização da solução [88, 89]. A presença dos CNT pode ainda promover a ocorrência de 

reações de adsorção e de superfície das moléculas de O3 no material de carbono, levando à formação de 

radicais oxigenados de superfície. 

                    Fe3+ + O3 → FeO2+ + HO● + O2 + H+                                                                                      (32) 

Outro fator importante para explicar a elevada eficácia verificada na ozonização catalítica são as 

propriedades texturais dos catalisadores, pois favorecem a decomposição do O3 em radicais HO● na 

superfície do catalisador, promovendo a mineralização dos compostos. É de salientar que os catalisadores 

com melhor desempenho são aqueles que apresentam maior área superficial (SBET), nomeadamente o CNT 

e Fe/CNT (ver Tabela 3.1). 

Os perfis de concentração dos intermediários HDQ, BZQ, OXL e ACP formados durante a ozonização 

catalítica estão apresentados na Figura 3.7. O HDQ é detetado em todas as reações, mas não é 

completamente degradado. A ozonização catalítica na presença de TiO2 é a que apresenta menor degradação 

deste intermediário. O BZQ é detetado em todas as reações, mas é completamente degradado em todos os 

processos, exceto na reação com TiO2. O sistema com Fe/CNT é o que apresenta menor concentração deste 

intermediário, sendo completamente removido ao fim de 45 min de reação. O OXL e o ACP estão presentes 
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em todos os sistemas catalíticos, mas em concentração inferior à observada na ozonização simples. 

Contudo, os dois ácidos não são completamente degradados ao fim de 3 h de reação.  

(a)                                                                                         (b)  

 

 

 

 

 

 

 

 

(c)                                                                                                    (d)   

 

 

 

 

 

 

Figura 3.7. Evolução da concentração de HDQ (a), BZQ (b), OXL (c) e ACP (d) nas reações de ozonização 

catalítica. 

3.4.2. Fotocatálise 

Na Figura 3.8 está apresentada a evolução da concentração de IBP ao longo do tempo e os resultados de 

remoção de TOC observados nas reações de fotocatálise. As reações catalisadas com TiO2 e TiO2/CNT 

apresentam a remoção mais elevada de IBP, tal como era de esperar, sendo que o compósito remove 

completamente o poluente ao fim de 3 h de reação. A degradação fotocatalítica na presença de TiO2 é 

normalmente superior, pois a foto-irradiação do catalisador produz o par e-/h+, que leva à formação 

adicional de radicais HO● que irão degradar os compostos presentes no meio. Em relação aos resultados de 

remoção de TOC, o melhor sistema é o catalisado por TiO2/CNT, verificando-se uma remoção de 

aproximadamente 91%, seguido das amostras Fe/CNT (72%) e CNT (68%), em contraste com o processo 

não catalítico que apresenta uma remoção de apenas 4%. A presença de material de carbono produz um 

efeito positivo na remoção de TOC, pois quando combinado com a luz prevê-se uma maior mobilidade de 

eletrões, aumentando a formação de radicais e consequentemente a degradação, principalmente dos 

intermediários. 
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(a)                                                                                                     (b)  

 

 

 

 

 

 

Figura 3.8. Evolução da concentração adimensional de IBP (a) e TOC (b) nas reações de fotocatálise. 

Na Figura C1 (Anexo C) estão apresentados os perfis de concentração do HDQ, BZQ e OXL produzidos 

durante a fotocatálise. Em nenhum dos processos de fotocatálise, após 3 h de reação, verifica-se uma 

completa degradação dos intermediários formados. 

 

3.4.3. Oxidação catalítica com H2O2 

Os resultados obtidos de remoção de IBP e de TOC durante a oxidação catalítica com H2O2 estão 

apresentados na Figura 3.9. 

(a)                                                                                                     (b)  

 

 

  

 

 

 

Figura 3.9. Evolução da concentração adimensional de IBP (a) e TOC (b) nas reações de oxidação catalítica com 

H2O2. 

A combinação de H2O2 com os catalisadores selecionados não remove completamente o IBP. As reações 

com os catalisadores Fe/CNT e CNT são as mais ativas, atingindo-se uma remoção de IBP de 88% e 82%, 

respetivamente, após 3 h de reação. No entanto, a remoção é mais eficiente com o Fe/CNT, observando-se 

uma degradação de IBP mais rápida nos instantes iniciais. Méndez-Arriaga [90] analisou a degradação do 

IBP através do processo Fenton e obteve resultados semelhantes. A oxidação com H2O2 não degradou o 

IBP, mas com a posterior adição de Fe (II) levou a uma maior remoção do composto, devido à reação do 

catalisador com o H2O2, originando radicais HO● (Equação 28) que atacam as moléculas orgânicas 

presentes em solução. Os resultados da remoção de TOC são semelhantes aos obtidos na degradação do 
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IBP, os catalisadores Fe/CNT e CNT removem 64% e 45% de matéria orgânica após 3 h de reação, 

respetivamente. 

Na Figura C2 (Anexo C) estão apresentados os resultados da evolução da concentração dos intermediários 

HDQ, BZQ e ACP formados durante a oxidação catalítica com H2O2. O HDQ é o único intermediário 

completamente removido ao fim de 3 h de reação, no processo com Fe/CNT.            

         

3.4.4. Ozonização fotocatalítica 

A evolução da concentração de IBP ao longo da ozonização fotocatalítica, assim como os resultados de 

remoção de TOC estão apresentados na Figura 3.10. 

(a)                                                                                                    (b)  

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.10. Evolução da concentração adimensional de IBP (a) e TOC (b) nas reações de ozonização fotocatalítica. 

De uma forma geral a utilização de catalisadores combinados com O3 e radiação melhorou a degradação 

do IBP, exceto na presença do catalisador TiO2. Os catalisadores Fe/CNT e TiO2/CNT aceleram a 

degradação do IBP quando comparado com o processo não catalítico, mas após 15 min de reação o IBP é 

completamente degradado em todos os sistemas. Os resultados de remoção de TOC mostram que, a 

mineralização mais elevada ocorre na presença do compósito TiO2/CNT, removendo 99% da matéria 

orgânica. As restantes reações, com ou sem catalisador apresentam inferiores remoções de TOC, sendo a 

reação catalisada por TiO2 a que apresenta menor remoção, aproximadamente 68%. A menor mineralização 

obtida pelo processo com TiO2 pode dever-se à formação de compostos intermediários mais difíceis de 

degradar do que aqueles formados durante a foto-ozonização, onde se atinge um grau de remoção de matéria 

orgânica superior.  

A Figura 3.11 mostra o perfil de concentração do HDQ, BZQ, OXL e ACP na ozonização fotocatalítica. O 

HDQ é detetado em todas as reações, sendo a reação com TiO2 a que apresenta maior concentração deste 

intermediário. Por outro lado, a ozonização fotocatalítica com Fe/CNT leva uma degradação completa da 

HDQ. O BZQ é degradado em todos os sistemas, exceto com o catalisador TiO2. A reação que se apresenta 

mais ativa para a remoção deste intermediário é o processo não catalítico, que remove todo o BZQ após 15 

min de reação. O OXL é detetado em todas as reações de ozonização fotocatalítica, exceto na catalisada 

com CNT. O processo não catalítico é o que apresenta maior concentração deste ácido, enquanto nos outros 
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sistemas a sua formação é menor e os processos de ozonização fotocatalítica conseguem uma degradação 

mais rápida deste ácido [91]. A reação catalisada por TiO2/CNT é a que apresenta remoção total de OXL 

após 60 min de tratamento. O ACP é formado em todas as reações, sendo que dois destes sistemas, com 

Fe/CNT e TiO2/CNT, conseguem uma remoção total ao fim de 60 min. 

(a)                                                                                                      (b)  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

(c)                                                                                                     (d)   

 

 

 

 

 

 

Figura 3.11. Evolução da concentração de HDQ (a), BZQ (b), OXL (c) e ACP (d) nas reações de ozonização 

fotocatalítica. 

Comparando a degradação do IBP na ozonização fotocatalítica com os processos separados (fotocatálise e 

ozonização catalítica), observa-se que a ozonização fotocatalítica com TiO2/CNT degrada mais 

rapidamente o IBP, apresenta maior mineralização e menor toxicidade. Isto demonstra que a combinação 

de radiação, O3 e catalisador apresenta efeito superior ao dos processos em separado. Neste processo 

existem vários mecanismos a acontecer tais como a foto-excitação do catalisador, reações de adsorção de 

O3 na superfície e reações diretas de foto-ozonização, que vão promover a decomposição de O3 em espécies 

oxidantes reativas, como os radicais HO●. A presença de CNT no catalisador diminui a possibilidade da 

recombinação do par e-/h+ que se forma pela foto-excitação do TiO2, podendo assim haver a formação de 

radicais que vão oxidar os compostos em solução. 
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3.4.5. Ozonização catalítica com H2O2 

(a)                                                                                                   (b)  

 

 

 

 

 

 

Figura 3.12. Evolução da concentração adimensional de IBP (a) e TOC (b) nas reações de ozonização catalítica 

com H2O2. 

A Figura 3.12 mostra que a adição de catalisadores à combinação O3 e H2O2, aumentou a velocidade inicial 

de remoção do IBP. Todavia, independente do processo, todo o IBP é removido ao fim de 15 min. Quando 

comparado com o processo de ozonização simples, observa-se que a adição de H2O2 apresenta atividade 

sinergética com o O3 somente na presença de catalisadores. Os resultados da remoção de TOC revelam que 

a adição de catalisadores melhora a mineralização da solução, sendo os catalisadores CNT e Fe/CNT os 

que apresentam melhor resultado, atingindo uma mineralização de 81 e 85%, respetivamente, após 3 h de 

reação. Neste processo combinado, o O3 pode ser adsorvido e decompor-se na superfície dos CNT sob ação 

do Fe (II), enquanto que o H2O2 pode originar espécies radicalares por ação do catalisador e do próprio O3, 

como os radicais HO●. Assim, a adição de H2O2 ao processo catalítico mostra-se vantajosa nas condições 

experimentais utilizadas. No entanto, o H2O2 adicionado à solução pode adsorver na superfície do 

catalisador e modificá-la, diminuindo os centros ativos disponíveis, e consequentemente dificultando as 

reações de superfície, assim como a formação dos radicais superficiais, o que não aconteceu neste trabalho. 

A Figura 3.13 mostra a evolução da concentração do HDQ, BZQ, OXL e ACP nas reações de ozonização 

catalítica com H2O2.  

(a)                                                                                                   (b)  
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(c)                                                                                                   (d)                                                                                                 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.13. Evolução da concentração de HDQ (a), BZQ (b), OXL (c) e ACP (d) nas reações de ozonização 

catalítica com H2O2. 

O HDQ é detetado em todos os sistemas e permanece em solução até ao fim das 3 h de tratamento. O 

processo não catalítico de ozonização com H2O2 é o que apresenta maior concentração deste intermediário. 

O BZQ também é detetado em todas as reações, sendo completamente degrado pelo processo não catalítico 

após 15 min de reação, mas nos restantes processos a concentração permanece nos 0,15 ppm até ao final da 

reação. O OXL é formando em todas as reações, exceto na catalisada por CNT e atinge um máximo de 

concentração na reação não catalítica. O ACP é formado em todos os sistemas e é completamente removido 

da solução ao fim de 45 min na reação catalisada por Fe/CNT. 

 

3.4.6. Fotocatálise com H2O2 

Os resultados da evolução da concentração de IBP e de remoção de TOC ao longo das reações de 

fotocatálise com H2O2 estão apresentados na Figura 3.14. 

(a)                                                                                                    (b)  

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.14. Evolução da concentração adimensional de IBP (a) e TOC (b) nas reações de fotocatálise com H2O2. 

Os resultados apresentados mostram que a utilização de catalisadores com fotólise e H2O2 não apresentaram 

melhorias significativas na degradação do IBP. Todos os catalisadores apresentaram cinéticas de 

degradação inferiores ou muito semelhantes ao processo não catalítico e ao fim de 3 h de reação o poluente 

ainda era detetável em solução. No entanto, todas as reações catalíticas apresentaram melhor desempenho 
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na remoção de TOC do que a combinação não catalítica. A mineralização mais elevada foi observada com 

o catalisador TiO2/CNT (72%) seguido do Fe/CNT (63%). 

Relativamente aos intermediários formados durante a fotocatálise com H2O2 foram detetados o HDQ, BZQ, 

OXL e ACP (Figura 3.15). O HDQ foi detetado em todas as reações e atinge uma concentração máxima no 

processo não catalítico, sendo completamente degradado no sistema catalisado por CNT. O BZQ forma-se 

em todas as reações, mas não é removido totalmente em nenhum dos processos. O OXL só é detetado no 

processo não catalítico e no catalisado por TiO2, sendo que neste último ocorre a degradação total do ácido 

ao fim das 3 h de reação. O ACP está presente em todos os sistemas, mas não é completamente removido 

em nenhum e a concentração mais elevada é verificada no sistema não catalítico. 

(a)                                                                                                     (b)  

 

 

 

 

 

 

 

(c)                                                                                                     (d)  

 

 

 

 

 

 

Figura 3.15. Evolução da concentração de HDQ (a), BZQ (b), OXL (c) e ACP (d) nas reações de fotocatálise com 

H2O2. 

Comparando os resultados de fotocatálise e fotocatálise com H2O2 verifica-se que em ambos os processos 

os catalisadores Fe/CNT e TiO2/CNT apresentam maiores remoções de matéria orgânica. No entanto, o 

processo de fotocatálise com H2O2 apresenta eficiências de mineralização inferiores para ambos os 

catalisadores. Este resultado não está de acordo com o esperado, uma vez que na fotocatálise com H2O2 

catalisada por Fe/CNT ocorre o processo foto-Fenton e a geração de radicais HO● é aumentada, logo maior 

mineralização da solução deveria ocorrer. Na reação catalisada por TiO2/CNT o grau de remoção de matéria 

orgânica também deveria ser superior ao obtido na fotocatálise, uma vez que o H2O2 pode atuar como 
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aceitador de eletrões, que são gerados pela foto-excitação do catalisador, e assim diminuir a recombinação 

do par e-/h+ podendo ser geradas mais espécies radicalares [92]. Assim, estes resultados podem ser 

explicados pelo facto do H2O2 poder reagir com os catalisadores ficando indisponível para a reação e não 

gerando radicais adicionais. Além disso, em determinadas concentrações o H2O2 pode atuar como 

sequestrador de radicais HO● formados pela fotólise direta [27, 29].  

 

3.4.7. Ozonização fotocatalítica com H2O2 

(a)                                                                                                    (b)  

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.16. Evolução da concentração adimensional de IBP (a) e TOC (b) nas reações de ozonização fotocatalítica 

com H2O2. 

No processo de foto-ozonização com H2O2 a adição de catalisadores melhorou a velocidade de degradação 

do IBP, exceto com o catalisador TiO2, mas após 30 min não há diferenças entre as diversas reações, 

conforme observado na Figura 3.16 (a). Relativamente à remoção de TOC, todos os catalisadores 

apresentam maior eficiência do que o processo não catalítico, obtendo-se mineralização total da solução na 

presença dos catalisadores Fe/CNT e TiO2/CNT (Figura 3.16 (b)). 

A Figura 3.17 mostra o perfil de concentrações do HDQ, BZQ, OXL e ACP no processo de ozonização 

fotocatalítica com H2O2. O HDQ é detetado em todas as reações de ozonização fotocatalítica com H2O2, 

atingindo um máximo de concentração no processo catalisado por TiO2/CNT. No entanto, este 

intermediário é totalmente removido após 1 h de reação no sistema catalítico com Fe/CNT. O BZQ está 

presente em todas as reações, em pequenas concentrações, mas é completamente removido da solução ao 

fim de 1 h pelo processo catalítico com Fe/CNT e TiO2/CNT e após 30 min pelo TiO2. O OXL é detetado 

nos instantes iniciais no processo de ozonização fotocatalítica com H2O2 sem catalisador e no catalisado 

pelo TiO2, enquanto que nos restantes sistemas só é detetado a partir dos 15 min reacionais, não sendo 

completamente degradado por nenhum sistema. Este ácido atinge a sua concentração máxima no processo 

não catalítico. O ACP é formado em todas as reações, estando presente em maior quantidade no processo 

não catalítico. Ao fim de 3 h de tratamento, este composto permanece em solução, mas em baixa 

concentração. 
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Figura 3.17. Evolução da concentração de HDQ (a), BZQ (b), OXL (c) e ACP (d) nas reações de ozonização 

fotocatalítica com H2O2. 

Ao comparar os processos de ozonização fotocatalítica com e sem adição de H2O2, observa-se que a 

presença de H2O2 melhora a mineralização das soluções após tratamento. As reações de ozonização 

fotocatalítica com H2O2 na presença de CNT e Fe/CNT alcançaram maior mineralização, provavelmente 

através da elevada produção de radicais oxidantes, principalmente os radicais HO•. O H2O2 adicionado 

pode decompor-se na presença de Fe (II) e de luz e/ou participar na formação de outros radicais com o O3. 

Para além disto, em relação ao catalisador Fe/CNT, a presença de Fe aumenta os centros ativos disponíveis 

nos CNT, que promove a decomposição do O3 em radicais e as reações na superfície do CNT. A ozonização 

fotocatalítica com H2O2 e na presença do catalisador TiO2/CNT merece especial destaque, pois para além 

de ter atingido um elevado grau de mineralização ainda apresentou baixa toxicidade. 

 

3.5. Toxicidade 

A avaliação da toxicidade dos compostos gerados na degradação do IBP nos diferentes processos de 

oxidação foi realizada através do teste Microtox®. Os resultados de toxicidade obtidos nas reações não 

catalíticas e catalíticas estão apresentados na Figura 3.18. Os resultados obtidos demonstram que todos os 

processos apresentam um grau de toxicidade inferior ao da solução inicial, indicando que a aplicação destes 
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sistemas levou à formação de compostos intermediários menos tóxicos que o composto original. O processo 

que apresenta menor toxicidade é o tratamento combinado de foto-ozonização com H2O2. 

 

 

 

 

 

    

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.18. Toxicidade das soluções tratadas ao fim de 3 h de reação. 

 

Todas as soluções apresentam toxicidade inferior à da solução inicial, o que sugere a formação de 

intermediários com uma toxicidade inferior ao do composto inicial. No caso da ozonização catalítica, a 

presença de catalisador diminui a toxicidade da solução final, devido à maior degradação dos compostos 

que se vão formando ao longo da reação. O processo com Fe/CNT apesar de apresentar uma mineralização 

superior, leva à formação de intermediários mais tóxicos do que os formados na reação com CNT, uma vez 

que apresenta maior toxicidade. Na fotocatálise, o processo com TiO2/CNT apresenta uma toxicidade 

inferior à da reação não catalítica. Os resultados de toxicidade estão de acordo com os obtidos na 

mineralização, uma vez que a reação com maior remoção de TOC, fotocatálise com TiO2/CNT, é a que 

apresenta menor toxicidade. Na ozonização fotocatalítica, o sistema com CNT é a reação que apresenta 

maior toxicidade, enquanto que o sistema com TiO2/CNT apresenta uma toxicidade muito baixa, devido à 

elevada remoção de IBP e de TOC observada neste processo. 
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Os resultados de toxicidade da ozonização catalítica, oxidação com H2O2 e ozonização catalítica com H2O2 

estão também apresentados na Figura 3.18. Os processos não catalíticos de ozonização com e sem H2O2 

apresentam uma toxicidade menor do que a solução inicial, sendo ligeiramente mais baixa na ozonização 

com H2O2. Ao comparar os resultados na ozonização catalítica com os da ozonização catalítica com H2O2, 

observa-se que os sistemas com CNT são os que apresentam menor toxicidade. A presença de H2O2 leva a 

uma diminuição da toxicidade nas reações com CNT e Fe/CNT. Este facto indica que os intermediários 

formados (identificados ou não) nas reações de ozonização catalítica com H2O2 estão presentes em menor 

concentração ou são menos tóxicos que os formados na ozonização catalítica. 

Os resultados de toxicidade das reações de fotocatálise e de fotocatálise com H2O2 também estão 

apresentados na Figura 3.18. Na fotocatálise com H2O2 verifica-se que independentemente do catalisador 

utilizado a solução tratada é menos tóxica do que a inicial. A reação catalisada com TiO2/CNT apresenta 

uma solução final com menor toxicidade, o que está de acordo com o esperado uma vez que este sistema 

apresenta maior mineralização da solução. Comparando com os resultados obtidos na fotocatálise com 

TiO2/CNT, conclui-se que adição de H2O2 contribuiu para o aumento da toxicidade da solução, 

demonstrando assim que a adição de H2O2 não é benéfica, uma vez que também não ocorre uma degradação 

total do IBP e não se atingiu um nível de mineralização elevado.  

Ao comparar os processos de ozonização fotocatalítica com e sem adição de H2O2, observa-se que a 

presença de H2O2 diminui a toxicidade das soluções. Este facto pode ser devido à formação adicional de 

radicais oxidantes, como os radicais HO•, que irão promover a remoção dos compostos da solução. 

 

3.6. Testes de reutilização do catalisador 

Os ensaios de reutilização com o catalisador CNT foram realizados com o objetivo de estudar a influência 

da ozonização sobre o catalisador com vista a uma aplicação real, pois a estabilidade do catalisador é um 

importante parâmetro avaliado no meio industrial. Escolheu-se a reação de ozonização catalítica com CNT 

por ser um sistema onde se verificou uma degradação total do IBP e uma moderada mineralização da 

solução. Uma vez que a amostra de CNT pode atuar como iniciador das reações de decomposição do O3, 

produzindo radicais oxidantes como os radicais HO●, como também podem ocorrer reações de adsorção e 

de superfície entre o O3 e o catalisador, formando-se radicais oxigenados de superfície [93], o catalisador 

CNT foi selecionado para estes ensaios adicionais. As reações foram realizadas de acordo com o 

procedimento descrito na metodologia. Após cada reação, a solução final foi filtrada e o catalisador retido 

foi seco na estufa durante 24 h a 100 °C. Realizaram-se 3 ciclos de reutilização e a evolução da concentração 

adimensional de IBP e remoção de TOC nos ensaios cíclicos com CNT estão apresentados na Figura 3.19. 
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Figura 3.19. Evolução da concentração adimensional de IBP (a) e TOC (b) nas reações de reutilização do CNT no 

processo de ozonização catalítica. 

 

Pela análise dos resultados apresentados verifica-se que existe uma diminuição da remoção do IBP e de 

TOC durante a reutilização do catalisador CNT, principalmente entre o 1º ciclo e os restantes ciclos. 

Observa-se que no 1º ciclo a velocidade de degradação do IBP é ligeiramente mais rápida do que nos ciclos 

seguintes. Apesar da degradação do IBP ser principalmente feita pelo ataque direto do O3, como visto 

anteriormente, também existe alguma adsorção do poluente no catalisador (ver Figura 3.5) o que pode 

diminuir os centros ativos disponíveis para reação. Adicionalmente, a diminuição da remoção também se 

pode dever a modificações da superfície dos CNT. Os materiais de carbono podem sofrer vários tratamentos 

para modificar a sua superfície, nomeadamente para introdução de grupos oxigenados superficiais. Os 

tratamentos mais comuns para a introdução de grupos oxigenados superficiais incluem ácido nítrico, ácido 

sulfúrico, mas também ozono e peróxido de hidrogénio. Assim, nas reações de ozonização catalítica o O3 

pode modificar os CNT durante a degradação do IBP introduzindo grupos oxigenados na superfície dos 

CNT. Os CNT oxidados, neste caso pelo O3, têm menor eficiência na degradação de poluentes orgânicos 

devido à introdução de grupos oxigenados de extração de eletrões, que vão reduzir a densidade eletrónica 

na superfície dos CNT, levando a uma diminuição da decomposição do O3 em radicais oxidantes [93]. A 

diminuição da mineralização da solução ao longo dos ciclos de reutilização pode ser explicada pela menor 

formação de radicais HO●, assim como pela influência negativa dos grupos oxigenados superficiais na 

adsorção dos compostos à superfície do catalisador, uma vez que os intermediários são degradados 

essencialmente por radicais oxidantes presentes no meio e por reações com o O3 na superfície dos CNT 

[93].
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4. Conclusão 

As principais conclusões que se podem retirar deste trabalho sobre a combinação de processos de oxidação 

avançada para a remoção de poluentes em águas são: 

 Os catalisadores utilizados neste trabalho foram preparados e caracterizados com sucesso, 

demostrando propriedades catalíticas de acordo com o esperado. 

 A ozonização simples foi um dos processos não catalíticos que degradou mais rapidamente o IBP, 

devido à alta reatividade do ozono com moléculas deste tipo, mas não apresentou resultados 

satisfatórios de remoção de TOC. Na foto-ozonização obteve-se um grau de mineralização mais 

elevado, observando-se assim um efeito sinergético, visto que a remoção de TOC obtida no processo 

combinado é superior à soma dos processos individuais. O processo não catalítico que apresentou 

maior cinética de degradação do IBP e maior mineralização da solução foi a foto-ozonização com 

H2O2. 

 De um modo geral a adição de catalisadores aos processos de oxidação foi vantajosa, sendo os 

catalisadores CNT, Fe/CNT e TiO2/CNT os que apresentaram resultados mais promissores. 

 A ozonização catalítica com CNT e Fe/CNT e a ozonização fotocatalítica com Fe/CNT e TiO2/CNT 

foram dos processos catalíticos que degradaram mais rapidamente o IBP, havendo remoção total ao 

fim de 15 e 10 min de reação, respetivamente. Destes, a ozonização fotocatalítica com TiO2/CNT foi 

o processo que apresentou melhores resultados em termos de mineralização (99% de remoção de TOC, 

após 3 h de reação). A ozonização fotocatalítica com H2O2 na presença de TiO2/CNT degradou 

totalmente o poluente ao fim de 15 min de reação, e apresentou resultados significativos em termos de 

remoção de TOC e toxicidade, atingindo, após 3 h de reação, a mineralização total e diminuição quase 

completa da toxicidade da solução inicial. 

 Comparando a fotocatálise com e sem H2O2, observa-se que a adição de H2O2 piora a mineralização 

das soluções, provavelmente devido à reação do H2O2 com a superfície dos catalisadores, diminuindo 

assim a sua atividade catalítica. Por outro lado, comparando a ozonização fotocatalítica com e sem 

H2O2, observa-se que a adição de H2O2 melhora a mineralização e diminui a toxicidade das soluções, 

principalmente na presença de CNT e Fe/CNT, provavelmente pela formação de radicais oxidantes.  

 Assim, os melhores resultados foram obtidos com os processos de ozonização fotocatalítica com e sem 

H2O2 na presença do TiO2/CNT. Contudo, tendo em atenção os custos de reação o melhor sistema para 

a degradação do IBP, remoção de carga orgânica e diminuição da toxicidade é a ozonização 

fotocatalítica com TiO2/CNT. 

 Nos sistemas estudados confirmou-se a formação de hidroquinona, 1,4-benzoquinona, ácido oxálico e 

ácido pirúvico como produtos intermediários da degradação do IBP. O intermediário hidroquinona foi 

detetado em todos os processos, sendo completamente degradado ao fim de 3 h de reação nos processos 

de fotocatálise com H2O2 na presença de CNT e na ozonização fotocatalítica, com e sem H2O2, com 
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Fe/CNT. O intermediário 1,4-benzoquinona é formado em todas as reações, exceto na oxidação com 

H2O2. Todos os sistemas conseguem remover este intermediário até ao fim de 3 h de reação, exceto os 

processos de fotocatálise, ozonização catalítica com TiO2, ozonização fotocatalítica com TiO2, 

ozonização catalítica com H2O2 e fotocatálise com H2O2. O ácido oxálico está presente na maioria dos 

sistemas, não sendo detetado na oxidação com H2O2, ozonização fotocatalítica com CNT, ozonização 

catalítica com H2O2 na presença de CNT, fotocatálise com CNT e TiO2/CNT e fotocatálise com H2O2 

na presença de CNT, Fe/CNT e TiO2/CNT. O ácido pirúvico é formado em todas as reações, exceto 

na fotólise e fotocatálise. 

 Todas as soluções tratadas apresentaram uma redução de toxicidade em relação à solução inicial, 

devido à remoção do poluente IBP da solução, formação de compostos intermediários menos tóxicos 

e mineralizações consideráveis. 

 A reutilização do catalisador CNT praticamente não alterou a cinética de degradação do IBP, mas 

obtiveram-se remoções de TOC inferiores no 2º e 3º ciclo de reutilização, provavelmente devido à 

ação do ozono que provocou modificações na superfície do catalisador. 

 

5. Sugestões para trabalhos futuros 

Nesta secção apresentam-se algumas sugestões para trabalhos futuros de forma a complementar os estudos 

realizados neste trabalho. 

 Realização de ensaios de otimização de pH das soluções nas reações de ozonização, uma vez que este 

é um parâmetro que influencia a ação da molécula de ozono. 

 Realização de ensaios de otimização das condições operatórias das reações com H2O2 (concentração, 

temperatura, pH da solução), com o objetivo de aumentar a atividade catalítica destes processos. 

 Avaliação do efeito dos radicais HO● nos diferentes processos através da adição de radicais scavenger. 

 Realização de ensaios de reutilização dos restantes catalisadores nos processos mais ativos, com o 

objetivo de avaliar a sua estabilidade. 

 Realização de ensaios de reutilização do catalisador CNT para o sistema de ozonização fotocatalítica 

com H2O2, uma vez que este sistema é o que tem a maior diversidade de agentes oxidantes, 

apresentando uma propensão elevada para modificações à superfície dos catalisadores. 

 Estudo de degradação de outros poluentes orgânicos nos sistemas mais promissores, para validação 

dos processos.  

 Realização de ensaios de degradação de IBP em águas naturais simuladas, de forma a avaliar a eficácia 

dos processos quando aplicados em condições semelhantes às reais.  
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Anexo A. Mecanismos de reação dos radicais hidroxilo 

Os radicais hidroxilo no caso do composto ser uma molécula orgânica alifática atuam segundo as Equações 

A1 a A4: 

                    RH + HO● → R● + H2O                                                                                                                   (A1) 

                    R● + O2 → RO2
●                                                                                                                                                                                         (A2) 

                    RO2
● + RH → R● + ROOH                                                                                                               (A3) 

                    ROOH + HO● → R(C – 1)H + CO2 + H2O                                                                                       (A4) 

Para o caso de compostos orgânicos com ligações insaturadas ou aromáticos o mecanismo de reação é 

descrito segundo a Equação A5. 

(A5) 

 

No caso de compostos do tipo hidrocarbonetos halogenados ou com grande impedimento estereoquímico, 

os radicais hidroxilo atuam segundo a Equação A6. 

                    RX + HO● → RX●+ + OH-                                                                                                            (A6) 

As reações radicalares que podem acontecer estão descritas nas Equações A7 e A8. 

                    2 HO● → H2O2                                                                                                                                 (A7) 

                    H2O2 + HO● → HO2
● + H2O                                                                                                         (A8) 
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Anexo B. Caracterização dos catalisadores 

As propriedades texturais dos diferentes catalisadores foram avaliadas a partir das isotérmicas de adsorção 

de nitrogénio a -196 °C e os resultados das respetivas isotérmicas estão apresentados na Figura B1. 

(a)                                                                                                       (b)  

 

 

  

 

 

 

(c)                                                                                                       (d) 

 

 

 

 

Figura B1. Isotérmicas de adsorção dos diferentes catalisadores CNT (a), Fe/CNT (b), TiO2 (c) e TiO2/CNT (d). 
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Os resultados obtidos da análise de termogravimétrica (TGA) estão apresentados na Figura B2. 

(a)                                                                                                     (b)  

 

 

 

 

 

(c)   (d)  

 

  

 

 

Figura B2. Resultados obtidos da análise de TGA dos diferentes catalisadores CNT (a), Fe/CNT (b), TiO2 (c) e 

TiO2/CNT (d). 
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Anexo C. Intermediários 

Na Figura C1 estão apresentados os perfis de concentração do HDQ, BZQ e OXL produzidos durante a 

fotocatálise. O HDQ é detetado em todas as reações, e a fotocatálise com TiO2 é a que apresenta maior 

concentração deste intermediário. Os restantes sistemas apresentam uma concentração inferior de HDQ 

quando comparado com a fotólise. Existe maior concentração de HDQ nas reações de fotólise e fotocatálise 

com TiO2, provavelmente devido à lenta cinética de degradação das reações com luz, que levou à 

acumulação do intermediário em solução. O BZQ é detetado em todas as reações, mas em concentrações 

muito pequenas, sendo as reações catalíticas com CNT e Fe/CNT as que apresentam menor concentração 

deste composto. Assim, pode-se deduzir que na presença destes dois catalisadores existe menos acumulação 

do intermediário em solução. O OXL só é detetado nas reações de fotólise e fotocatalíticas com Fe/CNT e 

TiO2, em pequenas concentrações. 

(a)                                                                                                    (b)  

 

 

 

 

 

                                            (c)  

 

 

 

 

Figura C1. Evolução da concentração HDQ (a), BZQ (b) e OXL (c) nas reações de fotocatálise. 
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Na Figura C2 estão apresentados os resultados da evolução da concentração dos intermediários HDQ, BZQ 

e ACP, durante as reações de oxidação catalítica com H2O2. 

(a)                                                                                                        (b)  

 

 

 

 

 

                     

                                                      (c)   

 

 

 

 

Figura C2. Evolução da concentração HDQ (a), BZQ (b) e ACP (c) nas reações de oxidação catalítica com H2O2. 

O HDQ é detetado em todas as reações, sendo a catalisada com TiO2 a que apresenta maior 

concentração deste intermediário. Na reação com o catalisador Fe/CNT este intermediário é 

removido ao fim de 3 h de reação, uma vez que este sistema foi um dos que apresentou menor 

formação de HDQ. O BZQ é formado em todos os sistemas em estudo, exceto na oxidação apenas 

com H2O2, o que está de acordo com o esperado, uma vez que neste processo a degradação do IBP 

é pouco significativa. O único ácido carboxílico detetado é o ACP que se forma em todas as 

reações, e é na presença de CNT que este é formado em maior quantidade.
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Anexo D. Ensaios de reprodutibilidade 

Com o objetivo de avaliar a reprodutibilidade dos resultados obtidos, realizaram-se várias repetições da 

reação de ozonização catalítica utilizando o catalisador CNT. O procedimento seguiu as condições 

experimentais descritas na metodologia e analisou-se a degradação do IBP e remoção de TOC, cujos 

resultados estão apresentados na Figura D1. 

(a)                                                                                                   (b)  

 

 

 

 

Figura D1. Evolução da concentração adimensional de IBP (a) e TOC (b) nos ensaios de reprodutibilidade. 

Observa-se que os resultados obtidos nos três ensaios são reprodutíveis, sendo que as pequenas diferenças 

encontradas na degradação do IBP e na remoção de TOC são desprezáveis. 
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