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Resumo: Este estudo investiga a degradação de um efluente têxtil clorado associando 
eletrocoagulação (EC), usando eletrodos de ferro, com fotocatálise heterogênea 
(UV/TiO2/H2O2) (FH), o tratamento sequencial foi chamado EC-FH. Os parâmetros 
operacionais dos processos foram otimizados usando experimentos fatoriais, com base no 
COT. O efluente foi tratado em condições ideais de cada caso, as alíquotas foram retiradas 
em intervalos pré-definidos de tempo para análise. A degradação foi estudada com base na 
descoloração, redução do COT e nitrogênio orgânico, formação de íons nitrato, amônio e 
sulfato. Cloro livre, cloro total e cloraminas foram determinados. A espécie Artemia salina 
foi utilizada para avaliar a toxicidade. A eficiência foi maior quando os processos EC e FH 
foram executados sequencialmente. EC removeu a maior parte do cloro total no tratamento 
sequencial, reduzindo a formação de cloraminas durante a FH. Mono e dicloraminas 
formadas no processo EC-FH foram destruídas após 180 min de reação. A toxicidade foi 
menor na EC-FH. 
 
Palavras-chave: efluente têxtil; cloraminas; toxicidade; Artemia salina. 
 
Abstract: This study investigates the degradation of a chlorinated textile effluent 
associating electrocoagulation (EC) using iron electrodes with heterogeneous 
photocatalysis (UV/TiO2/H2O2) (HP), sequential treatment was called EC-HP. The 
operational parameters of the process were optimized using factorial experiments based on 
the TOC. The effluent was treated in ideal conditions of each case, aliquots were 
withdrawn at predetermined time intervals for analysis. The degradation was studied based 
on the discoloration, removal of TOC and organic nitrogen, ions sulfate, nitrate and 
ammonium formation. Free chlorine, total chlorine and chloramines were determined. 
Artemia salina was used to assess toxicity. The pollutant removal efficiency was higher 
when the EC and HP processes were executed sequentially. EC removed most of the total 
chlorine in sequential treatment, reducing the formation of chloramines. Mono and di-
chloramines formed in the process EC-HP were destroyed after 180 min of reaction. The 
toxicity was lower in EC-HP. 
 
Keywords: textile wastewater; chloramines; toxicity; Artemia salina. 
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1. INTRODUÇÃO 
 

Atualmente existe uma grande 
preocupação com a preservação da 
qualidade da água, uma vez que o volume 
considerado como água potável é baixo 
em comparação com os totais disponíveis 
em todo o mundo. O crescimento da 
população, as atividades agrícolas e 
industriais levam a um aumento do uso 
da água, que é devolvida ao ambiente, 
muitas vezes sem tratamento adequado, 
comprometendo a sua qualidade. Entre as 
indústrias poluentes, a têxtil tem um 
grande impacto ambiental devido, 
principalmente, a duas razões: a produção 
de grandes volumes de águas residuais 
por causa da grande quantidade de água 
consumida durante os processos, 
(Kritikos et al., 2007) e o baixo nível de 
fixação de matérias-primas, tais como 
amidos, corantes, detergentes e outros, 
que produzem efluentes com elevados 
níveis de material orgânico e forte 
coloração (Souza et. al., 2004). 

Corantes contendo grupos azo são 
amplamente utilizados na indústria têxtil 
e devido ao potencial carcinogênico 
destes compostos e toxicidade dos seus 
intermediários de degradação, se faz 
necessário o tratamento dos efluentes 
gerados (Scott, 1995). 

Muitos processos são usados para 
o tratamento de águas residuais contendo 
corantes incluindo, adsorção (Turabik, 
2008; Fiorentin et al., 2010), filtração 
(Denyer et al., 2007), flotação (Shakir et 

al., 2010), coagulação (Shi et al., 2007) e 
métodos biológicos (Barragán et al., 
2007; El-Sheekh et al., 2009). 

A eletrocoagulação (EC) é um 
método promissor para o tratamento de 
efluentes têxteis, com alta eficiência de 
descoloração (Palácio et al., 2009), e 
menor produção de lodo (Wu et al., 
2008). O processo de eletrocoagulação 
foi relatado por vários outros autores no 
tratamento de águas residuais contendo 
corantes (Kim et al., 2002; Mollah et al., 
2004; Golder et al., 2005; Daneshvar et 

al., 2006). 
Na EC aplica-se uma corrente 

elétrica para produzir íons metálicos em 
solução. Os íons metálicos podem reagir 

com os íons OH- formados no cátodo 
durante a evolução de gás hidrogênio 
produzindo hidróxidos insolúveis que 
irão adsorver os poluentes. As reações 
que ocorrem durante a EC podem ser 
resumidas pelas reações 1 e 2 (Kurbus et 

al., 2003). 
 

Ânodo: M → Mn+ + ne-      (1) 
 

Cátodo: nH2O + ne- → n/2 H2 + nOH-     

     (2) 
 
em que M é o metal que constitui o ânodo 
e n é o número de elétrons envolvidos na 
reação. 

Tratamentos destrutivos tais como 
os processos oxidativos avançados 
(POAs) podem ser aplicados ao 
tratamento de efluentes têxteis reduzindo 
espécies químicas em fragmentos 
menores e, eventualmente, atingindo 
completa mineralização do poluente 
(Garcia et al., 2007). A degradação do 
poluente ocorre através da ação de 
espécies altamente oxidantes tais como os 
radicais hidroxila gerados no meio 
reacional. Os POAs mais comumente 
usados são sistemas UV/H2O2, UV/O3 e 
O3 (Azbar et al., 2004.), reações de 
Fenton e foto-Fenton (Papic et al., 2009) 
e fotocatálise heterogênea utilizando TiO2 
(Garcia et al., 2009) e ZnO (Chakrabarti 
e Dutta, 2004; Qamar et al., 2005; 
Rodrigues et al., 2008). 

Desta forma, o principal objetivo 
deste estudo foi investigar a degradação 
de um efluente têxtil clorado associando 
eletrocoagulação (eletrodos de ferro) com 
fotocatálise heterogênea 
(UV/TiO2/H2O2).  
 
2. MATERIAIS E MÉTODOS 
 
2.1. AMOSTRAGEM 
 

Amostras de efluente foram 
coletadas em vários dias consecutivos em 
uma lavanderia industrial. Uma mistura 
de todas as amostras foi feita a fim de se 
obter um efluente têxtil não tratado (ET) 
homogêneo e representativo dos 
processos realizados pela indústria. 



ENGEVISTA, V. 17, n. 3, p. 407-420, setembro 2015 409 

O ET coletado continha corantes 
do tipo direto, contendo grupamentos 
azo, além de cloreto de sódio, hidróxido 
de sódio, hipoclorito de sódio e 
surfactantes, como componentes 
principais. Antes dos tratamentos, todas 
as amostras do ET, foram preservadas de 
acordo com as metodologias descritas no 
Standad Methods (APHA, 2005). 
Alíquotas do ET foram utilizadas para 
caracterização.  

O TiO2 utilizado foi P-25 (80% 
anatase e 20% rutilo) com uma superfície 
específica de 50 m2 g-1 que foi fornecido 
pela Evonik-Degussa-Brasil e utilizado 
sem purificação prévia. O H2O2 (30%, 
grau analítico) utilizado foi da marca 
Synth. Os outros reagentes utilizados 
tinham qualidade analítica. 

 
2.2. ELETROCAGULAÇÃO (EC) 
 

Foi utilizado um reator em escala 
laboratorial de vidro cilíndrico com 
capacidade de uma 1,5 L possuindo 11 
cm de diâmetro e 15 cm de altura. Foram 
usadas como eletrodos oito placas de 
ferro com 5,0 cm de largura de, 11,0 de 
altura e 0,15 de espessura. Na parte 
superior do reator de EC, as placas de 
eletrodos de ferro foram firmemente 
montadas numa posição vertical e 
dispostas paralelamente umas às outras, 
com um intervalo de 0,5 cm entre as 
placas do ânodo e do cátodo, utilizando 
um suporte horizontal não condutor para 
evitar curtos-circuitos (Fig. 1). Os 
eletrodos foram mergulhados no reator 
contendo um volume de trabalho de 1,0 L 
de efluente têxtil. A área de superfície 
ativa do eletrodo foi de 0,035 m2. Os 
eletrodos foram operados em modo 
monopolar e foram conectados aos 
terminais de energia com alimentação 
direta de corrente (Instrutemp DC Power 
Supply, FA 1030), que continham um 
amperímetro interno digital e voltímetro, 
que forneceu as correntes e tensões 
estabilizadas, variando de 0 a 10 A, e 
entre 0 e 30 V, respectivamente. Durante 
os experimentos a direção da corrente foi 
invertida a cada 30 minutos, a fim de 
reduzir a passivação dos eletrodos pela 

formação de camadas de óxidos nas suas 
superfícies (Chen, 2004).  

O processo de tratamento EC foi 
realizado considerando as condições 
ótimas obtidas por meio de um 
planejamento fatorial 33 completo em 
experimento prévio (Palácio et al., 2009), 
sendo os valores operacionais de 142,9 
m-2 de densidade de corrente, pH 7 e 60 
min de eletrocoagulação. 

Utilizando as condições de 
funcionamento da EC, o efluente têxtil 
foi eletrocoagulado e submetido 
posteriormente ao tratamento por 
fotocatálise heterogênea usando 
UV/TiO2/H2O2. 

 

Figura 1. Diagrama esquemático do 
arranjo experimental: (1) Fonte 

estabilizada de corrente contínua (V, 
regulador de voltagem e A, regulador de 

corrente); (2) agitador magnético; (3) 
barra magnética; (4) célula de 

eletrocoagulação. Fonte: Palácio et al., 
2013. 

 
2.3. PROCESSO DE 
ELETROCOAGULAÇÃO 
ASSOCIADO COM A 
FOTOCATÁLISE HETEROGÊNEA 
(EC-FH). 
 

A irradiação foi realizada em 
reator aberto, cilíndrico, de vidro 
borosilicato e com capacidade de 1 L em 
condições ambientes . Os reagentes 
juntamente com o efluente foram 
continuamente agitados magneticamente 
no reator fotoquímico. A superfície das 
soluções ou suspensões ficou a 
aproximadamente 30 cm de distância das 
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fontes de radiação (três 
mercúrio de 250 W alta pressão sem 
bulbo). As lâmpadas foram 
verticalmente na parede do
caixa de madeira (80 × 80 × 50 cm). 
Quatro coolers, do tipo usado em 
computadores, foram instalados
diferentes posições nas paredes laterais 
do reator para minimizar o efeito de 
aquecimento produzido pelas 
(Fig. 2). As paredes internas 
foram cobertas com chapas de alumínio 
polido para evitar as perdas de radiaç
a temperatura interna variou
aproximadamente 24 °C d
processo de irradiação, sendo os valores 
médios iniciais de 23 °C e os finais de 47
°C. 

Figura 2. Sistema utilizado para as 
reações foto-Fenton com irradiação 

artificial. Sendo: 1 = agitadores 
magnéticos; 2 = reatores foto
lâmpadas de mercúrio; 4 = ventiladores; 
5 = chapas de alumínio polido. Adaptado 

de Palácio et al, 2012.
 

Para otimizar os parâmetros de 
operação do reator (POR)
um planejamento fatorial 
amostras eletrocoaguladas 
Os níveis dos POR pré-definidos para a
concentração de TiO2 foram
0,50 g L-1 e H2O2 foram: 0,001, 0,010 e 
0,100 mol L-1. Antes da irradiação, 500 
mL de suspensões (efluente + 
foram sonicadas em  banho de ultrassom 
(UNIQUE modelo USC-1400)
minutos no escuro, a um pH de 3,0 
ajustado com H2SO4 0,1 mol L
NaOH 0,1 mol L-1 (pH obtidos em test
preliminares de adsorção). Após a 
adsorção, o H2O2 foi adicionado
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Sistema utilizado para as 

Fenton com irradiação 
artificial. Sendo: 1 = agitadores 

magnéticos; 2 = reatores foto-Fenton; 3 = 
lâmpadas de mercúrio; 4 = ventiladores; 
5 = chapas de alumínio polido. Adaptado 

, 2012. 

os parâmetros de 
operação do reator (POR), foi realizado 
um planejamento fatorial 32 com as 

 em triplicata. 
definidos para a 

foram: 0,10, 0,25 e 
foram: 0,001, 0,010 e 

. Antes da irradiação, 500 
(efluente + TiO2) 

em  banho de ultrassom 
1400) durante 15 

minutos no escuro, a um pH de 3,0 
0,1 mol L-1 e de 

(pH obtidos em testes 
preliminares de adsorção). Após a 

foi adicionado às 

suspensões e as amostras foram 
irradiadas por 6 horas. O parâmetro 
analisado foi a redução de carbono 
orgânico total (COT).  

Usando os valores ótimos dos 
POR o efluente foi irradiado por 
180, 240, 300 e 360 min. 
obtidas em cada tempo foram 
determinados os parâmetros: 
DQO, turbidez, cor, sulfato, nitrato, 
nitrogênio Kjeldahl total, 
orgânico, nitrogênio amoniacal, 
livre, monocloraminas,
toxicidade utilizando a espécie 
salina. 

Embora a fotocatálise heterogênea 
(FH) não seja um processo adequado
o tratamento de efluentes com 
acima de 800 mg L-1 
2004), as águas residuais não tratadas 
(DQO = 1636 ± 87) foram
água destilada para se obter um
800 mg L-1 e submetidos a este processo, 
a fim de avaliar a formação de 
e sua relação com a toxicidade do 
efluente. A otimização das variáveis 
operacionais seguiu o mesmo 
planejamento fatorial descrito acima, 
utilizando o COT como resposta.
efluente foi irradiado por 60, 120, 180, 
240, 300 e 360 min nas condições ótimas 
dos POR. Nas amostras obtidas em cada 
tempo foram de
parâmetros: cloro livre, monocloraminas
dicloraminas e toxicidade utilizando a 
espécie Artemia salina.

O cálculo dos valores ótimos dos 
POR foi realizado utilizando o pacote 
estatístico Statistica (
2000 by statsoft, Inc

“experimental design”.
 

2.4. DETERMINAÇÕES 
ANALÍTICAS 
 

Todas as determinações analíticas 
foram efetuadas em triplicata. O pH foi 
medido usando um medidor digital de pH 
(modelo Tecnal TEC
orgânico total (COT) foi medido 
utilizando um analisador de carbono 
orgânico total (Shimadzu modelo TOC
L). A demanda química de oxigênio 
(DQO) foi determinada pelo método 
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suspensões e as amostras foram 
6 horas. O parâmetro 

analisado foi a redução de carbono 
 

Usando os valores ótimos dos 
POR o efluente foi irradiado por 60, 120, 
180, 240, 300 e 360 min. Nas amostras 
obtidas em cada tempo foram 
determinados os parâmetros: pH, COT, 

turbidez, cor, sulfato, nitrato, 
nitrogênio Kjeldahl total, nitrogênio 

co, nitrogênio amoniacal, cloro 
livre, monocloraminas, dicloraminas, 
toxicidade utilizando a espécie Artemia 

a fotocatálise heterogênea 
um processo adequado para 

o tratamento de efluentes com DQO 
 (Gogate e Panditi, 

2004), as águas residuais não tratadas 
DQO = 1636 ± 87) foram diluídas com 

água destilada para se obter uma DQO de 
e submetidos a este processo, 

a fim de avaliar a formação de cloraminas 
e sua relação com a toxicidade do 

imização das variáveis 
operacionais seguiu o mesmo 

jamento fatorial descrito acima, 
utilizando o COT como resposta. O 
efluente foi irradiado por 60, 120, 180, 

nas condições ótimas 
. Nas amostras obtidas em cada 

tempo foram determinados os 
parâmetros: cloro livre, monocloraminas, 

cloraminas e toxicidade utilizando a 
Artemia salina. 
O cálculo dos valores ótimos dos 

POR foi realizado utilizando o pacote 
estatístico Statistica (Copyright 1984-

2000 by statsoft, Inc) no modo 
”. 

2.4. DETERMINAÇÕES 

Todas as determinações analíticas 
foram efetuadas em triplicata. O pH foi 
medido usando um medidor digital de pH 
(modelo Tecnal TEC-2). O carbono 
orgânico total (COT) foi medido 
utilizando um analisador de carbono 
orgânico total (Shimadzu modelo TOC-
L). A demanda química de oxigênio 
(DQO) foi determinada pelo método 
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colorimétrico de refluxo fechado, como 
descrito no Standard Methods (APHA, 
2005). Esta metodologia foi aferida em 
quintuplicatas analíticas usando uma 
solução padrão (Combicheck 20) com 
750 ± 75 mg de O2 L-1. O resultado 
médio foi de 710 ± 24 mg de O2 L-1. A 
turbidez foi determinada pelo método 
nefelométrico (Nephelometric Turbidity 

Unit, NTU) utilizando um turbidímetro 
(Tecnal, modelo TB1000). Medida de 
condutividade elétrica foi realizada 
utilizando um condutivímetro (Tecnal, 
modelo TEC-4P-MP). A cor foi 
determinada pelo método de platina-
cobalto de acordo com a metodologia 
padrão e as concentrações de íons sulfato 
foram determinados pelo método 
turbidimétrico, ambos os métodos estão 
descritos no Standard Methods (APHA, 
2005).  

As quantidades de nitrato foram 
medidas utilizando o método da cinética 
de redução do cádmio, enquanto que um 
método colorimétrico baseado na reação 
fenato-hipoclorito foi utilizado para 
determinar a concentração de nitrogênio 
amoniacal. O nitrogênio Kjeldahl total foi 
determinado com base num processo de 
digestão ácida (APHA, 2005) e a 
concentração de nitrogênio orgânico, foi 
determinada por subtração.  

As concentrações de cloro total, 
cloro livre, monocloraminas e 
dicloraminas foram medidas utilizando o 
método titulométrico de N, N-dietil-p-
fenilenodiamina (DPD) (APHA, 1998).  

A concentração de H2O2 foi 
determinada utilizando o método do 
metavanadato de amônio (Oliveira et al, 
2001). Este método baseia-se na reação 
do H2O2 com metavanadato em meio 
ácido, formando o cátion peroxovanádio 
de cor vermelho alaranjado que apresenta 
absorbância máxima em 450 nm. 

As absorbância em 420 nm 
(método turbidimétrico), 430 nm (método 
de Platina-Cobalto), 450 nm (método de 
metavanadato), 510 nm (método 
fenantrolina) e 600 nm (método 
colorimétrico refluxo fechado), bem 
como para determinar as formas de 
nitrogênio foram obtidas utilizando um 

espectrofotômetro UV-Vis (Shimadzu, 
modelo UV-1601 PC).  

Antes das análises, todas as 
amostras foram filtradas utilizando 
membranas de nylon (porosidade 25 mm 
e 0,45 mm de diâmetro), exceto para a 
determinação de COT. Nas 
determinações envolvendo oxidação 
química (Vilar et al., 2011), o excesso de 
H2O2 presente nas amostras foi removido 
pela adição de uma alíquota (0,1 g L-1) da 
solução de catalase (2500 U fígado 
bovino mg-1). 

 
2.5. TESTE DE TOXICIDADE COM 
A ESPÉCIE ARTEMIA SALINA 

 
O bioensaio com a espécie 

Artemia salina (A. salina) foi utilizado 
para avaliar o efeito de letalidade dos 
efluentes tratados e não tratado, baseado 
no critério de LC50. Os cistos de A. salina 
foram deixados para eclodir em solução 
nutriente descrita em Meyer (1982) por 
48 horas, as larvas mais resistentes foram 
usadas nos testes de toxicidade. Para cada 
amostra de efluente não tratado e tratados 
(EC, FH e EC-FH), foi preparado 5 ml de 
uma mistura de efluentes e a solução 
nutriente (v/v) em um tubo de vidro de 10 
ml, nas seguintes proporções: 20%, 40%, 
60%, 80% e 100%, em triplicata. Em 
cada tubo contendo as diluições, 10 
larvas de A. salina foram incubadas à 
temperatura ambiente e regime de luz, 
durante 24 h. Após este período foram 
contadas as larvas vivas e mortas e 
calculada a LC50, conforme a 
metodologia descrita por Hamilton et al. 

(1997), utilizando-se o software Trimmed 

Spearman-Karber Method Versão 1.5. 
Como teste controle negativo, 10 larvas 
de A. salina, foram incubadas na solução 
nutriente recém preparada. 

 
3. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 
O efluente têxtil foi usado no 

processo de eletrocoagulação sem 
qualquer diluição prévia e as suas 
características são apresentadas na Tabela 
1.  
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Tabela 1. Características físico-químicas 
do efluente têxtil não tratado. 

Parâmetros Valor 
pH 12,5  
Turbidez (NTU) 306 
Nitrogênio orgânico (mg NH4

+ L-

1) 
4,6 

Amônia (mg NH4
+ L-1) 1,3 

COT (mg C L-1) 636 
DQO (mg O2 L

-1) 1636 
DBO5 (mg O2 L

-1) 328  
DQO/DBO5 0,2 
Sulfato (mg SO4

2- L-1) 2681 
Cor (g Pt-Co L-1) 5,100 
Cloro total (mg Cl2 L

-1) 1905 
Condutividade elétrica (mS cm-1) 16,88 

 
A relação DQO/DBO5 (usada 

como índice de biodegradabilidade) foi 
de 0,2, causada pelo elevado valor de 
DQO. Esse índice baixo indica a presença 
de substâncias refratárias, provavelmente 
compostos orgânicos estáveis, os quais 
dificilmente podem sofrer degradação 
biológica (Economides et al., 1998). 
Valores do índice de biodegradabilidade 
inferiores a 0,3 indicam que o efluente 
não é adequado para o tratamento 
biológico (Karrer et al., 1997). Além 
disso, o valor elevado de DQO (1636 mg 
L-1) torna inadequado o tratamento deste 
efluente por fotocatálise usando o TiO2. 
Desta forma, foi proposto o tratamento 
preliminar pelo processo de 
eletrocoagulação. 

Além disso, os dados da Tabela 1 
mostram a presença de grandes 
quantidades de íons sulfato e cloro total. 
O cloro provém da adição de cloreto de 
sódio e hipoclorito de sódio durante os 
processos de tingimento e desbotamento.  

O efluente pré-tratado pelo 
processo EC foi tratado posteriormente 
pelo processo FH constituindo o EC-FH. 

As respostas obtidas para a redução do 
COT foram avaliadas com o auxílio do 
software Statistica®. Os valores ótimos 
dos parâmetros operacionais do reator 
calculados pelo planejamento fatorial 
para a redução de COT foram 0,25 g L-1 
de TiO2 e 0,03 mol L-1 de H2O2, para 
amostras eletrocoaguladas. No processo 
FH utilizando o efluente têxtil diluído os 
valores ótimos para os POR foram 0,50 g 
L-1 de TiO2 e 0,05 mol L-1 H2O2. 

 
3.1. DEGRADAÇÃO DO EFLUENTE 
TÊXTIL PELOS PROCESSOS EC E 
EC-FH 
 

A remoção máxima do COT no 
processo de EC foi de 43% e no EC-FH 
66% (Fig. 3a) operando nas condições 
ótimas dos POR. Na EC há uma 
predominância de remoção por 
coagulação com a formação de lodo, 
porém podem ter ocorrido reações de 
oxidação-redução contribuindo para a 
remoção do COT por mineralização. Na 
EC-FH a mineralização do COT ocorreu 
somente após 300 min de irradiação, 
promovendo a oxidação de 23% do COT 
remanescente após a EC.  

A remoção de nitrogênio orgânico 
nos processos de EC e EC-FH foi de 41 e 
85%, respectivamente (Fig. 3b). A 
formação de nitrato na EC está 
relacionada com a oxidação da matéria 
orgânica pelo processo de oxidação-
redução que ocorre na eletrocoagulação. 
No início do processo EC-FH ocorre uma 
diminuição da concentração de nitrato 
devido à sua adsorção nas partículas de 
TiO2 (Garcia et al., 2006). O aumento 
deste íon a partir de 180 min sugere a 
mineralização do nitrogênio orgânico 
remanescente. 
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(a) 
 (b) 

(c) 
 

(d) 
 

Figura 3. (a) Valores de COT (mg L-1) para EC e EC-FH; (b) Evolução das formas 
nitrogenadas: nitrogênio orgânico (mg NH3 L

-1), nitrogênio amoniacal (mg NH3 L
-1) e nitrato 

(mg NO3
-
 L

-1) para EC and EC-FH; (c) Valores de Sulfato (mg L-1) para EC e EC-FH e (d) 
Concentrações de Cloro total (mg Cl2 L

-1) para EC, em função do tempo de reação. 

A remoção de sulfato pela EC foi elevada, 
alcançando 71,6% nos primeiro 5 min, 
reduzindo de 2684 para 761 mg SO4

2- L-1 

(Fig. 3c). No tempo de 60 min a remoção 
foi de 76,5%. No EC-FH foi observado na 
primeira hora de irradiação uma 
diminuição de 2,7% na concentração de 
íons sulfato, provavelmente pela adsorção 
destes íons no TiO2 (Garcia et al., 2006). A 
formação de íons sulfato observada nos 
tempos de irradiação subsequentes indicam 
uma possível mineralização de compostos 
orgânicos contendo enxofre em 120 min de 
irradiação com um aumento de 18,81 % e 
novamente podemos observar que a 
fotodegradação ocorre após a redução da 
carga poluidora pelo processo EC. 

O efluente têxtil não tratado 
apresentou elevada concentração de cloro 
total (1905 mg Cl2 L-1). Elevadas 
concentrações de cloro no efluente pode 
proporcionar, na presença de compostos 
nitrogenados a formação de cloraminas. As 
cloraminas (mono e di) são indesejáveis 
por causa de sua ação desinfetante 
(USEPA, 1994), podendo afetar a 
eficiência do tratamento biológico ou 
causar danos aos organismos aquáticos 
presentes no corpo receptor. A remoção 
prévia do cloro previne a formação das 
cloraminas.  

As cloraminas são formados pela 
reação do ácido hipocloroso e amônia, de 
acordo com reações 3-5 para mono, di e 
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tricloramina, respectivamente (White, 
1999). 

 
NH3 + HOCl → NH2Cl + H2O (3) 

 
NH2Cl + HOCl → NHCl2 + H2O (4) 

 
NHCl2 + HOCl → NCl3 + H2O (5) 

 
No processo EC os valores de cloro 

total diminuíram de 1905 para 522 mg Cl2 

L-1 (72,3%) no tempo de 90 min e para 755 
(60,3%) no tempo de 60 min. Acredita-se 
que a remoção tenha ocorrido por oxidação 
com formação de Cl2. No processo EC íons 
cloreto, com carga negativa são atraídos 
para o ânodo, onde perde um elétron 
originando o gás cloro (Cl2) (reação 6):  

 
2 Cl- → Cl2 (g) + 2e-   (6) 

 
Cloro livre, mono e dicloraminas 

não foram detectados nos efluentes 
tratados por EC. O cloro livre foi detectado 
somente no processo EC-FH nas 
concentrações de 3 e 2 mg Cl2 L

-1 quando 
as amostras foram irradiadas por 60 e 120 
min, respectivamente. No processo FH, 
utilizando o efluente diluído, houve a 
formação de quantidades muito maiores de 
mono e dicloraminas (Tab. 2) quando 
comparado com o processo EC-FH.  

As proporções de espécies de 
cloraminas formadas dependem do pH. Os 
resultados mostraram que houve a 
formação predominante de dicloraminas, 
sendo que o pH do meio reacional é 
aproximadamente 3,0 para FH e EC-FH, 
concordando com Palin (1950) que afirma 
ser a dicloramina a espécie dominante em 
pH inferior a 5 e monocloroamina o 
principal componente em pH entre 6 e 8.  

Alta eficiência na remoção do cloro 
em compostos bifenílicos policlorados 
utilizando o tratamento eletroquímico foi 
demonstrada por Zhang e Rusling (1995) 
contribuindo para a diminuição da 
toxicidade do efluente. Polcaro et al. 
(1999) também obtiveram uma boa 
eficiência na remoção de 2-clorofenol de 
efluentes industriais.  

Neste estudo, a remoção parcial de 
cloro na EC contribuiu para a redução da 
formação de cloraminas no tratamento 
posterior (Fig. 3d). Em EC-FH 
monocloraminas foram formadas antes de 
180 minutos de irradiação, sendo máxima 
em 120 min (5,0 mg Cl2 L-1) e as 
dicloraminas somente em 180 min (5,0 mg 
Cl2 L

-1). Com 240 min de irradiação tanto 
as mono, como as dicloraminas foram 
destruídas.

  
Tabela 2. Evolução das concentrações de mono e di-cloraminas para FH* e EC-FH em 

função do tempo de irradiação. 
Tempo 

(min) 

Cloro livre (mg Cl2 

L
-1

) 

Monocloramina (mg Cl2 

L
-1

) 

Dicloramina (mg Cl2 

L
-1

) 

FH* EC-FH FH* EC-FH FH* EC-FH 

0 na na na na na na 
60 nd 3 4 3,0 463 nd 

120 nd 2 7 5,0 585 nd 
180 nd nd 10 1,0 899 5,0 
240 nd nd 10 nd 930 nd 
300 nd nd 11 nd 890 nd 
360 nd nd 5 nd 865 nd 

na: não analisado, nd: não detectado;*efluente diluído. 
                
Sem a remoção prévia do cloro pela 

EC as cloraminas formadas persistiram até 
360 min de reação. Na FH a formação de 

dicloraminas foi máxima em 240 minutos 
(930 mg Cl2 L-1) e não houve nenhuma 
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degradação destes compostos após este 
período.  

A Resolução CONAMA n° 357 
(Brasil, 2005) estabelece os padrões de 
lançamento de efluentes industriais nos 
corpos hídricos brasileiros. Na Tabela 3 
podem ser visualizados os valores de 
máxima eficiência obtidos para os 
parâmetros estudados nos menores tempos 
de tratamento para os processos EC e EC-
FH, bem como os padrões de lançamento. 
Os valores de pH ficaram fora da faixa 
estabelecida pela legislação (5-9) tanto 
para o EC (60 min) que apresentou um pH 
de 11,8 quanto para EC-FH irradiando por 
6 horas com pH final de 3,1. Em ambos os 
casos os valores de pH devem ser 
corrigidos antes do lançamento final. A 
legislação brasileira não estabelece limites 
de lançamento para os parâmetros DQO e 
COT. Os valores apresentados na Tabela 3 

mostram que o efluente tratado pelo 
processo EC ainda apresenta uma carga 
orgânica residual (DQO = 366 mg O2 L

-1 e 
COT = 291 mg C L-1). Com o tratamento 
combinado houve elevada remoção da 
DQO (3,5 mg O2 L-1), porém não houve 
remoção significativa do COT (215 mg C 
L-1). 

O efluente tratado pelo EC 
apresentou 0,255 g Pt-Co L-1 de cor o que 
não atendeu a legislação (0,075 g Pt-Co L-

1), no entanto, para EC-FH o valor foi de 
0,003, ficando bem abaixo do valor 
máximo estabelecido. Para os processos 
EC e EC-FH os valores de turbidez 
atenderam a legislação, uma vez que os 
resultados ficaram bem abaixo do limite 
máximo de lançamento (100 NTU), 
apresentando valores de 10,1 e 0,3 NTU, 
respectivamente.

 
Tabela 3. Valores dos parâmetros físico-químicos do efluente têxtil obtidos no tempo ótimo 

de tratamento para os processos EC, FH e EC-FH, comparados aos padrões de lançamentos de 
efluentes em corpos hídricos receptores (CONAMA, 357/2005). 

Parâmetro ET EC* EC-FH*** Padrões de lançamento 
pH 12,5 11,8 3,1 5-9 
Nitrato mg NO3

- L-1 n.d. 4,33  5,28  n.e. 
Sulfato mg SO4

2- L-1 2684 630  755  250 
N amoniacal (mg NH4

+ L-1) 1,33  n.d. 0,41  20 mg N L-1 
N orgânico (mg NH4

+ L-1) 3,24  2,70  0,72  n.e. 
DQO (mg O2 L

-1) 1636  366  3,5  n.e. 
COT (mg C L

-1) 636  291  215  n.e. 
Turbidez (NTU) 306  10,1 0,3 100 
Cor (g Pt-Co L-1) 5,100 0,255 0,003 0,075 
*Eletrocoagulado por 60 minutos; ** Fotodegradado por 6 horas; *** Eletrocoagulado por 60 minutos 
e fotodegradado por 6 horas; n.a.: não analisado;  n.d.: não detectado devido a presença de cor 

no efluente ou interferentes; n.e.: não especificado. 
 
3.2. TOXICIDADE DOS EFLUENTES 
TÊXTEIS TRATADOS POR EC, FH E 
EC-FH UTILIZANDO A ESPÉCIE 
ARTEMIA SALINA 

 

Os efluentes estudados 
apresentaram alta salinidade. A Artemia 

salina foi escolhida porque é pouco afetada 
por esta condição e desta forma a 
toxicidade estaria mais diretamente 
relacionada aos compostos formados 
durante os processos de tratamento, 

eliminando ou reduzindo a influência de 
íons comuns.  

Com o número de artemias mortas, 
obtidos em cada ensaio, foi possível 
calcular os valores de DL50 para os 
processos de EC, FH e EC-FH que são 
mostrados na Tabela 4. 

O tempo zero para FH e EC 
corresponde ao efluente têxtil não tratado 
diluído e não diluído, respectivamente. 
Para EC-FH corresponde ao efluente 
eletrocoagulado por 60 minutos. Nestes 
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efluentes não foi possível calcular a DL50 
devido à alta mortalidade das artemias em 
todas as diluições.  

 
Tabela 4. Valores de DL50 obtidos com a 
espécie Artemia salina para os efluentes 

tratados por EC, FH* e EC-FH. 
EC FH* EC-FH 

Tempo 
(min) 

LC50 Tempo 
(min) 

LC50 Tempo 
(min) 

LC50 

0 nc 0 nc 0 nc 
5 41±2 60 nc 60 nc 

15 87±4 120 35±2 120 41±2 
30 77±4 180 65±3 180 93±5 
60 64±3 240 46±2 240 60±3 
90 70±4 300 68±3 300 83±4 

  360 75±4 360 94±5 

 
Após 5 minutos de 

eletrocoagulação, a redução da carga 
poluente promoveu uma redução benéfica 
na toxicidade para a espécie Artemia salina 
e atingiu um valor máximo de 87% para a 
LD50 em 15 minutos de reação.  

Nos processos FH e EC-FH o 
comportamento da DL50 foi semelhante. 
Os valores da DL50 aumentaram até 180 
min de irradiação, diminuíram em 240, 
voltaram a subir em 300 min, sendo que os 
valores máximos da DL50 foram 75 e 94% 
para FH e EC-FH, respectivamente, no 
tempo de 360 min. 

O aumento da toxicidade para 
ambos os tratamentos em 240 min de 
irradiação pode estar relacionada à 
presença de compostos intermediários 
formados durante os processos, que podem 
ter sido degradados posteriormente, uma 
vez que há novamente uma diminuição da 
toxicidade em 300 min de irradiação. 

O teste com Artemia salina indicou 
uma menor toxicidade para o efluente 
tratado pelo processo combinado EC-FH, 
mas não foi observada uma correlação 
entre a toxicidade e a presença de mono e 
dicloraminas.  

A toxicidade elevada no processo 
EC-FH nas duas primeiras horas de 
irradiação pode estar relacionada à 
presença de cloro livre, bem como pelo 
excesso de peróxido de hidrogênio.  

O peróxido de hidrogênio possui 
reconhecida ação bactericida e algicida. A 
redução efetiva da concentração inicial de 
H2O2 é de suma importância, pois a 
presença de peróxido ao final das 
irradiações é caracterizada também como 
um tipo de resíduo que não é benéfico aos 
corpos receptores. No processo FH a 
concentração inicial de H2O2 foi de 0,05 e 
no EC-FH de 0,03 mol L-1.  

As concentrações residuais de 
peróxido de hidrogênio após os tempos de 
irradiação das amostras tratadas pelos 
processos FH e EC-FH são mostradas na 
Figura 4.  

 
Figura 4. Concentrações de H2O2 residual 
em função do tempo de irradiação para os 

processos FH e EC-FH operando nas 
condições ótimas dos POR. 

 
O consumo de peróxido foi superior 

a 99,0% após 180 min de irradiação no 
processo EC-FH e alcançando 99,7% após 
300 min. No processo FH o consumo foi 
menos acentuado, sendo de 80,0% em 180 
min e 96,0 em 360 min. O aumento da 
toxicidade apresentado no tempo de 240 
min, para os processos FH e EC-FH, não 
tem relação direta com as concentrações de 
peróxido residual e pode estar relacionado 
com a presença de outros compostos 
intermediários formados no processo de 
tratamento do efluente têxtil. 

 
4. CONCLUSÕES  
 

O processo EC sozinho não foi 
eficiente na remoção da cor do efluente, 
não atendendo os padrões de descarte 
impostos pela legislação brasileira vigente. 
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A eficiência foi maior quando os processos 
EC e FH foram executados 
sequencialmente. O pré-tratamento pelo 
processo EC favoreceu a remoção de 
60,3% do cloro total contido no efluente, 
reduzindo a formação de cloraminas 
durante a FH no tratamento combinado. As 
mono e dicloraminas formadas foram 
destruídas no processo EC-FH após 180 
min de reação. A presença de peróxido de 
hidrogênio residual contribuiu para a 
elevada toxicidade, para a espécie Artemia 

salina, nas duas primeiras horas de 
irradiação. A toxicidade foi menor no 
tratamento EC-FH. De maneira geral o 
processo EC-FH foi superior na remoção 
da carga orgânica, apresentando-se como 
uma alternativa eficaz para o tratamento de 
efluentes têxteis clorados. 
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