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RESUMO

A presenga dos antibioticos no meio aquatico tem se tornando uma grande
preocupacao para saide mundial, devido ao seu uso frequente e indiscriminado, e suas
potenciais propriedades e efeitos na geracdo de bactérias e genes de resisténcia. O objetivo
do presente trabalho foi avaliar a degradagdao dos antibioticos ciprofloxacino (CIP),
sulfametoxazol (SMX) e tetraciclina (TET) utilizando um residuo de mineragdo como
fotocatalisador. Primeiramente na revisdo integrativa da literatura, 138 trabalhos foram
avaliados, sendo observado elevados percentuais de degradacio dos antibidticos no sistema
aquoso com o uso da fotocatalise heterogénea, principalmente usando os fotocatalisadores
Ti02-BiOCl, TiO2-S102/FeNis, TiO2/Au, Ag e Cu, e TiO2-rGO, sendo o pH um dos principais
parametros que afetam a degradagdo dos antibioticos. Avaliando o efeito matriz, apenas 3
artigos realizaram esse tipo de avaliagdo, ¢ quanto aos produtos da transformagdo (PTs),
apenas um percentual de 12% dos artigos selecionados realizou a avaliagdo do possivel
mecanismo de rea¢do envolvido na degradac¢do dos antibioticos. No estudo de degradacao
dos antibioticos pelo residuo de mineragdo, o material foi caracterizado, sendo observado um
elevado percentual de ferro (69,97%) na andlise elementar, e também predominancia da
espécie Fe'2. A partir do delineamento do composto central rotacional (DCCR), os principais
parametros que afetam a degradacdo dos antibidticos foram estudados, e entre os valores de
pH avaliados foi observado melhores resultados de degradacdo dos antibioticos (89,8% CIP
e SMX, e <LD TET) quando foi utilizado o pH = 3,4, confirmando a predominancia das
reacoes de Fenton e/ou foto-Fenton. Em efluente, foi observado uma redugdo de 11 ¢ 19%
no percentual de degradagdo do CIP e SMX, respectivamente, e <LD TET foi mantido
quando foi utilizado efluente, indicando que ndo foi observado um efeito matriz consideravel.
As principais espécies reativas envolvidas na degradacdo para cada antibidtico foram
avaliadas, sendo HO" para o SMX; O," e A" para o CIP, e O," para o TET. No total, 12 PTs
dos antibidticos foram identificados por LC-QTOF/MS utilizando um banco de dados
construido com 80 PTs. Hidroxilagdes, desalquilagdo, desfluoracdo e hidrolise da ligagao
sulfonamida foram as reagdes mais frequentes que ocorreram durante a melhor condi¢ao do
tratamento para o maior percentual de remocao dos antibidticos. O residuo de mineragdo
utilizado no presente estudo, revelou ser uma alternativa de baixo custo e eficiente na
degradagao fotocatalitica dos antibidticos CIP, SMX e TET nas condigdes selecionadas.

Palavras-chave: antibioticos; fotocatalisadores; produtos da transformacao.



ABSTRACT

The presence of antibiotics in the aquatic environment has become a major concern
for global health, due to their frequent and indiscriminate use, and their potential properties
and effects on the generation of bacteria and resistance genes. The objective of the present
work was to evaluate the degradation of the antibiotics ciprofloxacin (CIP), sulfamethoxazole
(SMX), and tetracycline (TET) using a mining residue as a photocatalyst. First, in the
integrative literature review, 138 studies were evaluated, and high percentages of antibiotics
degradation in the aqueous system were observed with the use the photocatalysts TiO»-
BiOCl, TiO2-S102/FeNis, TiO2/Au, Ag and Cu, and TiO2-rGO, with pH being one of the main
parameters that affect the degradation of antibiotics. Evaluating the matrix effect, only 3
articles carried out this type of evaluation, and for the transformation products (PTs), only a
percentage of 12% of the selected articles carried out the evaluation of the possible reaction
mechanism involved in the degradation of the antibiotics. In the study of antibiotics
degradation by the mining residue, the material was characterized with a high percentage of
iron (69,97%) in the elemental analysis, and also a predominance of the Fe?" species. From
the design of the central rotational compound (DCCR), the main parameters that affect the
degradation of antibiotics were studied, and among the pH values evaluated, better results of
antibiotics degradation were observed (89,8% CIP and SMX, and <LD TET) when pH = 3.4
was used, confirming the predominance of Fenton and/or photo-Fenton reactions. In effluent,
a reduction of 11 and 19% was observed in the percentage of degradation of CIP and SMX,
respectively, and <LD TET was maintained when effluent was used, indicating that a
considerable matrix effect was not observed. The main reactive species involved in the
degradation for each antibiotic were evaluated, HO" for SMX; O>™ and /4" for CIP and O>"
for TET. In total 12 TPs from the antibiotics were identified by LC-QTOF MS using a
purpose-built database with 80 TPs. Hydroxilations, dealkylation, defluorination and
hydrolysis of the sulphonamide bond were the most frequent reaction that took a place during
the best treatment process condition to antibiotics. The mining residue used in the present
study proved to be a low cost and efficient alternative in the photocatalytic degradation of
CIP, SMX and TET antibiotics under selected conditions.

Keywords: antibiotics; photocatalysts; transformation products.
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1 INTRODUCAO

Nas tltimas décadas, o monitoramento no ambiente aquatico tém detectado cada vez
mais poluentes emergentes de diversas classes, como por exemplo, produtos farmacéuticos,
produtos para cuidados pessoais e domésticos, compostos desreguladores endocrinos,
antibioticos, hormonios esteroides, retardadores de chama, filtros solares, defensivos
agricolas, entre outros (FENG; HUANG; CHEN, 2021; LIU; ZHANG; CHANG, 2020;
SNOW et al., 2012). Fazendo parte da classe dos farmacos, os antibidticos merecem atengao,
se tornando uma grande preocupacgdo para saide publica, devido ao seu uso frequente e
indiscriminado, e suas potenciais propriedades e efeitos que ainda estdo sendo estudados para
0 ambiente aquatico, como o desenvolvimento da resisténcia antimicrobiana (NAGAMINE
et al., 2020; ZAINAB et al., 2020).

Os medicamentos antibidticos sdo considerados contaminantes emergentes, por fazer
parte dos compostos que tém sido detectados em diferentes compartimentos ambientais,
podendo causar efeitos ecotoxicologicos que ainda ndo estdo totalmente esclarecidos, e por
ndo estar incluidos no monitoramento de rotina, ou seja, ndo sao legislados (LADO RIBEIRO
et al.,, 2019; MONTAGNER; VIDAL; ACAYABA, 2017). Dentre os diversos antibioticos
utilizados, destaca-se o ciprofloxacino (CIP), o sulfametoxazol (SMX) e a tetraciclina (TET),
antibidticos frequentemente utilizados em protocolos para o tratamento de diversas doengas
infecciosas, tanto na medicina humana, como veterinaria, e que estdo sendo quantificados
em concentragdes diversas (1,0 — 697 ng. L") no meio aquatico (CHATURVEDI et al., 2021),
conforme observado em diversos estudos (ASHIQ et al., 2019; AYDIN et al., 2019; CHEN
et al., 2017a; FERNANDEZ et al., 2019b; HU; ZHOU; LUO, 2010; LI et al., 2018;
LOCATELLI; SODRE; JARDIM, 2011; SERNA-GALVIS et al., 2019; SORAN et al.,
2017a; THAI et al., 2018).

Os efeitos dos antibidticos no ambiente e na saidde humana ndo estdo bem
caracterizados, existindo uma preocupacgdo emergente sobre o possivel impacto de residuos
de antibidticos no meio ambiente, como exemplo, sua contribuicdo para um problema
mundial sobre o aumento da resisténcia bacteriana (HERNANDEZ et al., 2019; LOFRANO
et al., 2018; SODHI; SINGH, 2021; SPINA-CRUZ; MANIERO; GUIMARAES, 2019a;
THALI et al., 2018). Segundo a OMS (Organiza¢do Mundial da Satde) no Relatério Global
de Vigilancia de 2014, a resisténcia bacteriana ¢ classificada como uma das maiores ameagas

globais do século 21, e que caso nao ocorra nenhuma mudanga brusca nos costumes e uso de
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novas tecnologias, uma era pos-antibiotica ¢ esperada, na qual infecgdes comuns poderao
afetar negativamente grande parte da populagdo mundial (ANTONELLI et al., 2021;
ELERAKY et al, 2020, HERNANDO-AMADO et al., 2019; LIU et al., 2019;
PHATTARAPATTAMAWONG; CHAREEWAN; POLPRASERT, 2021).

O consumo global de antibidticos tem aumentado, sendo registrado um consumo em
2015 de 35 bilhdes de doses didrias, mostrando o aumento da dependéncia e consumo
excessivo desse farmaco (ANTONANZAS; GOOSSENS, 2019). Os antibidticos sdo
substancias naturais ou sintéticas que apresentam a capacidade de inibir o crescimento
bacteriano (bacteriostaticos) ou causar a morte das bactérias (bactericidas) (GUIMARAES;
MOMESSO; PUPO, 2010). As fontes de antibioticos no meio ambiente sdao bem
diversificadas, sendo uma das mais importantes a excre¢do de humanos e animais, como
também no descarte e eliminacdo inadequada de industrias de medicamentos (SODHI;
SINGH, 2021). Cerca de 70% dos antibioticos consumidos sdo excretados pela urina e fezes,
e consequentemente, parte desses compostos e seus metabolitos estdo presentes em efluentes
municipais, aguas superficiais e subterranea (BOY-ROURA et al., 2018; QIN et al., 2021; V.
M. STARLING et al., 2021a). A presenca dos antibidticos no meio ambiente também tem
aumentado devido ao uso crescente na medicina veterindria, sendo usados como promotores
de crescimento, e muitas vezes eliminados através do esterco contaminando o solo, chegando
até o ambiente aquatico (DI et al., 2021; JIA et al., 2018; KOCH et al., 2021; ZAINAB et al.,
2020).

Estudos tém demonstrado que o tratamento convencional de efluentes, ou seja, lodos
ativados, utilizados na maioria das cidades, ndo sdo eficientes na remo¢ao de compostos
farmacéuticos (DELGADO et al., 2019; HERNANDEZ et al., 2019; KOCH et al., 2021),
permitindo muitas vezes apenas reduzir parcialmente a concentra¢ao dos compostos, sendo
que essa reducao na concentracao dos farmacos pode ndo indicar a degradagcdo dos mesmos,
ja que o lodo da estacdo de tratamento pode adsorver esses poluentes, e desta forma, ocorre
0 que podemos chamar de transferéncia de fase do poluente, ¢ ndo a degradagdo ou
mineralizacdo dos mesmos (AYDIN et al., 2019; FERNANDEZ et al., 2019b; LEE et al.,
2021; LI et al., 2018; V. M. STARLING et al., 2021a). Desta forma, o uso de tecnologias
capazes de remover ou reduzir o impacto da presenca de medicamentos antibidticos em
ambiente aquatico se faz necessario (KOCH et al., 2021). Duas abordagens para remocao
destas substancias podem ser destacadas: (i) ndo-destrutivas, que apenas transferem os

poluentes de fase, como por exemplo: separacdo por membrana e processos sortivos; e (ii) as
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destrutivas, que sao capazes de promover a completa degradacao dos poluentes (LOFRANO
et al., 2017). Nesta ultima, os processos oxidativos avangados (POAs) podem ser destacados
devido a sua elevada capacidade destrutiva ndo-seletiva de moléculas organicas pela agcdo de
espécies com alto potencial de oxirredugdo geradas no processo levando a formagao de
produtos intermedidrios ou a completa mineraliza¢do, com formacao de didéxido de carbono
(CO2) e agua (SAGGIORO et al., 2011; SINGH et al., 2020; SOUZA et al., 2013).

Diversos tipos de POAs podem ser utilizados no tratamento de efluentes contendo
compostos farmacéuticos como os antibidticos, dentre eles os processos Fenton, foto-Fenton,
e a Fotocatalise Heterogénea, se apresentam como processos eficientes na degradagao desses
contaminantes (CHESHME KHAVAR; MOUSSAVI; MAHJOUB, 2018; GARCIA-
MUNOZ et al., 2017d; GOMEZ-RUIZ et al., 2018; KIM; ALI; KIM, 2019; LIN et al., 2017;
MOREIRA et al., 2018a; MUNOZ et al., 2017a; PASTRANA-MARTINEZ et al., 2012; REIS
et al., 2019; SINGH et al., 2020). No contexto dos POAs, minerais naturais de ferro sio
aplicados tradicionalmente como matéria prima para produg¢do de TiO> com aplicagdes
conhecidas como cé¢lulas de energia solar e sensores de gés. e também tem sido utilizados
como catalisadores nos POAs (GARCfA—MUNOZ et al., 2016). Como catalisadores, os
minerais naturais de ferro apresentam caracteristicas importantes nos POAs, como por
exemplo, o carater ecologicamente correto, propriedades fisico-quimicas favoraveis, baixo
custo, e estabilidade relativa em ampla faixa de pH (AYALA-DURAN; HAMMER; PUPO
NOGUEIRA, 2020; GARCIA-MUNOZ et al., 2016; MUNOZ et al., 2017a). O uso de
residuos de mineracdo em processos cataliticos podem fornecer valor agregado a esse
material, e contribuir com a reducdo dos riscos ambientais, empregando esse residuo de
mineragdo com elevado percentual de ferro como catalisador na degradacdo catalitica de
contaminantes ambientais em meio aquoso (AYALA-DURAN; HAMMER; PUPO
NOGUEIRA, 2020). Alguns estudos reportaram a eficiéncia da utilizacdo de residuos
naturais de minério de ferro como catalisadores em POAs na degradagdao de alguns
antibioticos como: sulfametazina e sulfatiazol (AYALA-DURAN; HAMMER; PUPO
NOGUEIRA, 2020; ROJAS-MANTILLA; AYALA-DURAN; PUPO NOGUEIRA, 2019).

No presente estudo a degradagao dos antibidticos CIP, SMX e TET em meio aquoso
por um residuo de mineracdo como catalisador foi avaliada, com o auxilio de um
planejamento experimental, Design of Experiments (DOE), e outras estratégias
experimentais, como os delineamentos fatoriais e delineamento composto central rotacional

(DCCR) que permitiram compreender melhor os efeitos ou impactos das variaveis
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independentes no processo de degradagdo dos antibidticos. Até o momento ndo existe
nenhum trabalho que envolva a degradacdo dos antibioticos ciprofloxacino, sulfametoxazol
e tetraciclina em uma mesma solu¢do, utilizando matrizes diferentes, juntamente com a
avaliacdo dos produtos da transformacdo e as principais espécies reativas envolvidas na
degradacgdo dos antibidticos apds o tratamento por POAs combinados usando um residuo de
mineragdo. Desta forma, o projeto ird contribuir para redu¢do dos impactos na saide humana
e ambiental, causados pelo lancamento de antibidticos no meio ambiente sem o devido

tratamento, além de agregar valor a um residuo, facilmente disponivel no Brasil.
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2 OBJETIVOS

2.1 OBJETIVO GERAL
Estudar a degradagdao dos antibidticos ciprofloxacino, sulfametoxazol e tetraciclina

utilizando como catalisador um residuo de mineragao.

2.2 OBJETIVOS ESPECIFICOS

o Realizar uma revisao bibliogréfica integrativa a partir dos trabalhos disponiveis nos
bancos de dados cientificos que avaliem fotocatilise heterogénea do ciprofloxacino,
sulfametoxazol e tetraciclina em sistemas aquosos, utilizando como ferramentas de busca a
base Web of Science;

. Promover a caracterizag¢ao do catalisador: residuo de mineragao;

o Estudar os principais pardmetros que afetam a fotodegradacdao dos antibidticos por

meio do delineamento composto central rotacional (DCCR);

o Avaliar a influéncia da matriz na degradagdo dos antibioticos;
o Avaliar as principais espécies reativas envolvidas na degradagao dos antibioticos;
o Avaliar os principais produtos da transformacdo formados durante o processo

fotocatalitico.
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3 REFERENCIAL TEORICO

3.1 COMPOSTOS FARMACEUTICOS NO MEIO AMBIENTE

Os contaminantes emergentes sao conhecidos como qualquer composto quimico
presente numa variedade de produtos comerciais como medicamentos, produtos de uso
veterinario, produtos de higiene pessoal, microplasticos, entre outros, como também qualquer
microrganismo encontrado em matrizes ambientais e bioldgicas, que nao sao usualmente
monitorados no meio ambiente ou que ainda ndo possuem legislacdo regulatoria, mas que
podem apresentar risco potencial a saide humana e ambiental (FENG; HUANG; CHEN,
2021; SILVA; COLLINS, 2011). Dentre os contaminantes emergentes, temos a classe dos
produtos farmacéuticos, sendo continuamente liberados no meio ambiente através de
descargas de dguas residuais de estacdes de tratamento, aumentando assim a preocupagdo
com os impactos desconhecidos desses produtos no ambiente e para saide publica (KOCH
et al., 2021). Esses produtos sdo consumidos para diversos fins e sdo classificados em varias
categorias, conforme os seus efeitos fisioldgicos especificos, como por exemplo, drogas anti-
inflamatorias, reguladores lipidicos do sangue, hormonios, drogas citostaticas, analgésicos e
antibioticos (REIS et al., 2019). O aumento do consumo desses produtos em todo o mundo
esta relacionado com o crescimento populacional, como também da expectativa de vida da
populagdo mundial (BURKET et al., 2019). Dados do Instituto de Informatica na Saude
(IMS) mostram que sdo previstos gastos globais com medicamentos em torno de 1,5 trilhdo
de dolares em 2023, variando de acordo com cada pais (BOY-ROURA et al., 2018).

As aguas residuarias urbanas, como também efluentes hospitalares sdo fontes
potenciais de produtos farmacéuticos para as aguas superficiais e subterrdneas, ja que as
estacOoes de tratamento de efluentes convencionais, na maioria lodos ativados, ndo sao
eficientes na remocgao desses produtos, podendo causar efeitos mutagénicos e carcinogénicos
(BAPTISTUCCI, 2012; CHATURVEDI et al., 2021). Nao ha legislacao especifica para o
controle de produtos farmacéuticos em efluentes no Brasil. Existem apenas algumas
regulamentacgdes vigentes para a manutengdo da qualidade dos recursos hidricos, que ndo
abordam informagdes sobre as concentragdes limites de compostos farmacos, como € o caso
da portaria do Ministério da Saude n° 5/2017, que dispde apenas sobre os padroes de
potabilidade da d4gua, como também nas resolucdes estabelecidas pelo Conselho Nacional do
Meio Ambiente (Ministério da Satde, 2017). A Resolugdo CONAMA 357/2005 versa sobre
os padrdes de classificacdo de corpos de agua (“RESOLUCAO CONAMA N° 357, DE 17
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DE MARCO DE 20057, [s.d.]). J&4 a Resolugaio CONAMA 430/2011 estabelece as condigdes
do lancamento de efluentes (“Conselho Nacional do Meio Ambiente - CONAMA/MMA”,
[s.d.]), e a Resolugdo CONAMA 396/2008 define a qualidade da agua subterranea, incluindo
a agua destinada ao consumo humano. Podemos observar que essas normas estao
direcionadas apenas a parametros fisico-quimicos e ao controle de substancias como metais,
solventes, agrotoxicos, defensivos agricolas e contaminantes microbiologicos, mas ndo
abordam as concentragdes limites para os diversos farmacos.

Quando os contaminantes emergentes chegam ao meio ambiente podem causar
efeitos adversos, sendo esses efeitos conhecidos ou ndo para saude humana e ecologica
(BURKET et al., 2019). Desde a década de 70 ja chamavam a ateng¢do para presenga de
compostos farmacéuticos em efluentes das estacdes de tratamento de esgotos, dguas
superficiais, subterraneas, profundas, na dgua potavel, solo, lodos das estagdes, e também em
sedimentos, indicando que muitos desses contaminantes sao recalcitrantes e possuem baixa
biodegradabilidade (SNOW et al., 2012). Esses compostos se tornam persistentes no
ambiente devido ao seu uso e formas de descarte, sendo o lancamento direto sem tratamento
e as aguas residuais tratadas a fonte primaria desses contaminantes no ambiente aquatico
(WILKINSON et al., 2017a). Ja a fonte secundaria ocorre pelo escoamento terrestre de
campos agricolas, fazenda de gados e aquicultura. O transporte desses contaminantes
ocorrem por canais aquaticos, € sua natureza lipofilica € a principal responsavel pela
bioacumulacdo desses contaminantes no ambiente aquatico (EBELE; ABOU-ELWAFA
ABDALLAH; HARRAD, 2017).

O potencial efeito toéxico de alguns contaminantes emergentes como antidepressivos
e antibidticos foram identificados em organismos aquéticos como bivalves e mexilhdes em
estudos de bioacumulagdo, sendo detectados também em diferentes tecidos de peixes, como
branquias, musculos, figado, plasma sanguineo (DU et al., 2014). Dentre esses
contaminantes, antibioticos tém sido detectados em no meio aquatico em macrofitos,
macrobentos e peixes em uma faixa de 37,3 — 68,7 ng. g (ZHANG et al., 2020b).

A producdo global de produtos quimicos aumentou de 1 milhdo para 400 milhdes de
toneladas por ano, entre os anos de 1930 e 2000, respectivamente, e as estatisticas em 2013
publicadas pelo EUROSTAT revelaram que, entre os anos de 2002 e 2011, mais da metade
da produgao total de produtos quimicos foi composta por compostos nocivos para o ambiente,
sendo que mais de 70% destes sdo produtos quimicos que apresentam impacto ambiental

significativo (GAVRILESCU et al., 2015). Dados de monitoramento de paises desenvolvidos
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estdo bem estabelecidos, enquanto os paises em desenvolvimento ainda se esfor¢gam para

detectar, medir e gerenciar a presenga de compostos farmacéuticos em ambiente aquatico

(VERLICCHI; AL AUKIDY; ZAMBELLO, 2012). Dentre esses produtos, farmacos tém sido

detectado em diversos estudos ao redor do mundo desde o ano de 1998 (Colombia, Espanha,

Italia, Franca, China), como mostra a Tabela 1.

Tabela 1. Farmacos encontrados em diferentes matrizes aquaticas de diversos locais do

mundo.
(continua)
Local Composto Matriz Concentracio Referéncia
(ng.LT)
A . . Efluente (SERNA-GALVIS et
Coldmbia | Ciprofloxacino hospitalar 10,7 al., 2019)
(LOCATELLI;
Brasil Tetraciclina | Agua superficial 0,0076 SODRE; JARDIM,
2011)
Espanha | Sulfametoxazol | Agua superficial 0,008 (FERNANDEZ et al.,
2019b)
Estacgao de
- L tratamento de
Italia Espiramicina ofluente 35 (LOFRANO et al.,
municipal 2018)
Estacao de
Espanha Diclofenaco tratamento de 100 (MOR;E:)II%;?) etal,
efluente
Franga Ivermectina Agua potavel 0,02 (CHARUAUD et al,,
2019)
Singapura | Trimetoprima Efluente 100 (CAIL HU, 2018)
Espanha Eritromicina | Agua superficial 0,3 (FERNANDEZ etal,
2019b)
Franca Flumequina | Agua superficial 0,01 (CHAR;{)AIE)D ctal,
China Cafeina Agua 125 (MA et al., 2018)

subterranea




Tabela 1. Farmacos encontrados em diferentes matrizes aquaticas de diversos locais do

mundo.
(conclusdo).
Local Composto Matriz Concentracio Referéncia
(ng.L")
(SORAN et al.,
Romeénia Tetraciclina Efluente 35
2017b)
. o , . (CHARUAUD et al.,

Franga | Oxitetraciclina | Agua superficial 0,035

2019)

_ Agua
China | Carbamazepina 12,5 (MA et al., 2018)
subterranea

Brasil Fluconazol Agua de rio 0,75 (REIS et al., 2019)

Fonte: Autor.

A preocupacdo na area ambiental nos Ultimos anos com os produtos farmacéuticos
tem aumentado devido a ocorréncia, destino e potenciais efeitos ecotoxicologico (JIA et al.,
2018). Os produtos farmacéuticos normalmente ndo sdo completamente metabolizados pelo
organismo, resultando em um derivado ou conjugado do composto original que pode
apresentar potencial toxico para os humanos e ecossistemas, pois acabam nos sistemas de
esgotos, € grande parte destes compostos nao sdo removidos por meio das estacdes de
tratamento de d4guas residuais convencionais, € com isso consequentemente sao
descarregados nos corpos hidricos (WILKINSON et al., 2017b).

Um farmaco ¢ produzido e projetado para atingir vias metabolicas e moleculares
especificas em humanos e animais, mas também costumam ter efeitos colaterais nao
desejados (CHATURVEDI et al., 2021). Quando os produtos farmacéuticos sio introduzidos
no ambiente, eles podem também afetar as mesmas vias em animais com Orgdos-alvo,
tecidos, células ou biomoléculas idénticas ou similares (ZHANG et al., 2020b), ja que alguns
receptores em animais da cadeia trofica inferior se assemelham aos de humanos, e outros, no
entanto, sdo diferentes ou ausentes, o que faz com que modos diferentes de agdo possam

ocorrer em alguns animais (FAWELL; ONG, 2012; ZHANG et al., 2020b).
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3.2 ANTIBIOTICOS NO MEIO AMBIENTE

Considerado um dos marcos mais significativos do século XX podemos destacar a
descoberta e crescimento evolutivo de antibidticos para humanos e animais. Apesar disso, o0s
antibidticos apresentam um papel importante na iniciacdo e disseminagao de genes de
resisténcia a antibidticos no ambiente aquatico, se tornando uma grande preocupacao
ambiental (ZAINAB et al., 2020). Os antibidticos apresentam na grande maioria uma
estrutura molecular complexa, apresentando caracteristicas polares, nao volateis, com
estruturas quimicas e reagdes de alta complexidade, e sendo assim, sob diferentes condi¢des
de pH, eles podem ser neutros, catidnicos, anidonicos ou zwiteridnicos, adquirindo cargas
positivas ou negativas (KUMMERER, 2008). Esses compostos possuem em suas estruturas
quimicas um grande niumero de grupos funcionais, como o acido carboxilico, amida, amina,
alcool, cetona, enol, fenol, tiazol, nitro composto, derivados halogenados, sulfonamida,
caracterizando uma grande atividade quimica e biologica dessas substancias (METOLINA,
2018). A presenga desses grupos funcionais propicia interagdes por processos de adsor¢ao ou
complexacdo, dependendo das condigdes do meio, como pH, potencial redox, presenca de
cations e anions (GUIMARAES; MOMESSO; PUPO, 2010). Devido a essas caracteristicas,
os antibioticos podem permear o solo, sendo carreados para as dguas subterraneas, € com iSso
atingir os rios, expondo tanto os organismos aquaticos como os usuarios dessa agua, sendo
essa uma das formas de entrada dos antibidticos no meio ambiente (CASTIGLIONI et al.,
2014).

Somente como suplemento na alimentagdo animal, o consumo anual global de
antibioticos foi estimado de 63 mil toneladas em 2010, e a projegdo para 2030 ¢ de 105 mil
toneladas, ou seja, um crescimento no consumo de antibidticos de aproximadamente 67%
(VAN BOECKEL et al., 2015). Na maioria dos paises, o consumo de antibidticos varia
significativamente com a estagdo do ano, devido as infec¢des relacionadas, sendo
preocupante para satde publica o aumento do consumo e uso de antibidticos de ultimo
recurso ou antibidticos de ultima geracdio (ANTONANZAS; GOOSSENS, 2019). Com o
objetivo de preservar a eficiéncia dos antibidticos em todo o mundo, evitando também um
aumento notavel da resisténcia antimicrobiana em paises de baixa renda e de renda média
com grandes populagdes, programas que promovem o uso racional por meio de esforcos
coordenados pela comunidade internacional se tornaram uma prioridade (NEVES E
CASTRO et al., 2020). No Brasil, a resolu¢do RDC 44, 26/10/2010 da ANVISA (Agéncia

Nacional de Vigilancia Sanitaria) passou a restringir a prescricdo ¢ venda de antibidticos,
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com retenc¢do e validade das receitas. E importante lembrar que segundo a Organizagio
Mundial da Saude (OMS), mais de 50% das prescricdes de antibioticos no mundo sdo
inadequadas (NEVES E CASTRO et al., 2020).

Quanto a absor¢do dos antibidticos pelo organismo, cerca de 80 a 90% dos
antibidticos ndo sdo completamente metabolizados apds a administragdo oral, sendo grande
parte excretada nas fezes e urina de forma inalterada ou como metabdlitos ainda ativos
(KUMMERER, 2009). Os antibidticos que entram no meio ambiente podem inibir a
atividade de microrganismos benéficos, interferindo na circulacdo de material e fluxo de
energia no ecossistema, afetando o crescimento e a saide de plantas, animais e
microrganismos, comprometendo a estabilidade do ecossistema (GARCfA-MUNOZ et al.,
2017d).

Particularmente, os antibioticos residuais no meio ambiente podem induzir os
microrganismos patogénicos a produzir genes de resisténcia, formando bactérias patogénicas
resistentes, sendo uma ameaga a saude humana, especialmente as superbactérias com
resisténcia a multiplas drogas (KOCH et al., 2021). O aumento no consumo dos antibidticos
contribui de forma significativa com o crescimento da resisténcia bacteriana, e a
disseminagdo de patdogenos resistentes a antibidticos € um problema mundial (HERNANDO-
AMADO et al., 2019). Os antibidticos em baixas concentragdes podem alterar varias
atividades fisiologicas nas bactérias, como viruléncia, formacao de biofilme, expressao dos
genes e mudangas no metabolismo primario (LIU et al., 2019).

No inicio dos anos 2000, o relatorio da Organizagdo Mundial da Satde (OMS)
chamou a aten¢@o para resisténcia a antibidticos como um dos maiores desafios da saude
humana do proximo século, anunciando a necessidade de “uma estratégia global para conter
a resisténcia” (PRUDEN et al., 2006). Conforme o relatoério, mais de dois milhdes de
americanos sao infectados a cada ano com patdgenos resistentes a antibioticos, € o rapido
crescimento do problema enfatiza a necessidade de intervencio (ANTONANZAS;
GOOSSENS, 2019). Nos Estados Unidos, em 10 anos a incidéncia de enterococos resistentes
a vancomicina aumentou de 0% a 25%, sendo que a vancomicina ¢ considerada um dos
antibidticos mais poderosos de “altimo recurso” (AMY PRUDEN et al., 2006). A resisténcia
a penicilina chega a 79% na Africa do Sul, sendo a penicilina o antibiético que revolucionou
a saide humana ha mais de 50 anos. E uma grande preocupacio pensar que as doengas que
antes eram consideradas erradicadas, como a tuberculose, agora estdo comecando a retornar

devido a resisténcia antimicrobiana (BEEKMANN et al., 2005). Da mesma forma que outros



poluentes se espalham no ambiente e ameacam a saude humana, hd uma necessidade de
estudos que ajudem a resolver o problema de resisténcia microbiana aos antibidticos
(PRUDEN et al., 20006).

Em janeiro de 2011 foi realizado o primeiro estudo de resisténcia a antibioticos entre
isolados de Escherichia coli (E. coli) na Peninsula de Fildes (HERNANDEZ et al., 2019).
Apds cinco anos padrdes de resisténcia semelhantes foram relatados em cepas isoladas no
mesmo local. O significado de bactérias associadas ao homem ou a mobilizacao de genes de
resisténcia a antibidticos na fauna e no ambiente antartico ainda ¢ uma questdo em aberto,
mas a influéncia das atividades humanas ¢ perceptivel, sendo uma preocupagao crescente. O
estudo mostra que a 4gua do mar da peninsula de Fildes que recebe as dguas residuais tratadas
descarregadas das estacdes de tratamento sdo a origem mais provavel da resisténcia a
antibioticos bacterianos (HERNANDEZ et al., 2019). Os impactos ao ambiente ecologico do
uso dos antibidticos ao longo prazo, ainda ndo sdo claramente compreendidos, e suas
consequéncias, como também, possiveis formas de remoc¢do se tornaram um importante
topico de pesquisa em todo o mundo (ZAINAB et al., 2020).

A resisténcia aos antibidticos ocorre nas bactérias patogénicas pela disseminagao dos
genes de resisténcia a antibidticos (GRAs) em bactérias aldctones, e pela transferéncia
horizontal de genes (SUYAMUD et al., 2021). Os antibioticos como a TET, CIP, e SMX tém
estruturas estaveis e sdo frequentemente prescritos, sendo a TET um dos antibidticos mais
abundantes nas estacdes de tratamento de aguas residuais, totalizando 80%, seguido do SMX
(70%), e CIP (40%) (SODHI; SINGH, 2021). No caso da CIP, uma fluoroquinolona, a
resisténcia bacteriana ¢ observada para a Escherichia coli, Salmonella spp., Mycobacterium
tuberculosis, Clostridium spp., Klebsiella pneumoniae, Staphylococcus aureus, Neisseria
gonorrhea, Pseudomonas aeruginosa, relatados como resistentes a fluoroquinolonas
(SODHI; SINGH, 2021). GRAs como sulfonamidas e tetraciclinas foram os mais frequentes
detectados em 4guas superficiais na China (ZHAO; WANG; YU, 2018). As amostras
analisadas foram coletadas na bacia do rio Yangtze, sendo onze genes de resisténcia a
antibioticos detectados no rio Huangpu, incluindo oito genes de resisténcia a TET (tet4, tetB,
tetC, tetG, tetM, teto, tetW e tetX), e dois genes de resisténcia a sulfonamidas como o SMX
(sull e sul2) (ZHAO; WANG; YU, 2018). A ocorréncia de bactérias resistentes a antibidticos
(BRAs) e GRAs em 4gua potavel tratada e ndo tratada tém sido crescentemente avaliadas, ja
que BRAs e GRAs representam um problema de saude publica devido a transferéncia da

resisténcia a antibidticos para patdégenos humanos (SUYAMUD et al., 2021), como
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observado em um estudo nos EUA que encontrou Enferococcus spp. resistente &8 TET em
amostras de dguas subterraneas proximas a industria de alimentacao suina (SANGANYADO;

GWENZI, 2019).

3.2.1 Ciprofloxacino

A ciprofloxacina ou ciprofloxacino (CIP) ¢ um antibidtico de segunda geracao de
quinolona desenvolvido por pesquisadores da Bayer na Alemanha (BAPTISTUCCI, 2012;
CARRA; FABRIS, 2016). Esse antibidtico pertence ao grupo das fluoroquinolonas ou
quinolonas, sendo o mais ativo frente as bactérias gram-negativas e amplamente utilizado em
tratamentos de infec¢cdes bacterianas do trato urinario, respiratdrio superior e inferior,
infeccdes na pele, ossos e articulagdes, bem como pneumonia com maior potencial para
bactérias Gram-negativas (JAEN-GIL et al., 2020).

A Figura 1 apresenta a estrutura quimica da ciprofloxacino (CIP), e as suas

caracteristicas fisico-quimicas estdo apresentadas na Tabela 2.

Figura 1. Estrutura molecular do Ciprofloxacino (CIP).

M

Fonte: JAEN-GIL et al., 2020.



Tabela 2. Propriedades fisico-quimicas do ciprofloxacino.

Ciprofloxacino Propriedades
Formula molecular Ci17H1sFN303
Peso molecular 331,34 g mol’!
Ponto de fusdo 225-277 °C
Constante de dissociacao pkal=6,09; pka2=8,74
Coeficiente particao octanol / agua log kow=0,28 (ndo ionizado)
Solubilidade em 4gua 30.000 mg. L a20°C

Fonte: TOXNET, 2019.

As quinolonas possuem a atividade bactericida inibindo a a¢do das subunidades “A”
da DNA-girase, que ¢ a enzima responsavel pela divisdo da dupla cadeia do DNA
cromossOmico, a partir do enrolamento das fitas de DNA e a consequente formagao da dupla-
hélice. Como ocorre a inibicao da duplicacdo e da transcricio do DNA, ndo ha sintese
proteica, ocorrendo o efeito bactericida (NAIDU et al., 2021). A classifica¢do das quinolonas
¢ feita em quatro geracdes, € cada geracdo apresenta maior agdo antimicrobiana, maior
capacidade bactericida, e maior diversidade de propriedades farmacologicas (BRUGUERAS
et al., 2005).

As quinolonas sdo conhecidas entre os antibidticos sintéticos como o grupo mais
importante utilizado na medicina humana e veterinaria (HOMEM; SANTOS, 2011), e dentre
as quinolonas, a CIP ¢ a mais utilizada. A CIP fo1 introduzida no fim da década de 80, sendo
a primeira quinolona disponivel para uso sistémico devido ao seu aperfeigoamento
farmacocinético, com a caracteristica também de possuir um espectro de acdo mais amplo
que os seus precursores (JAEN-GIL et al., 2020). A maioria das quinolonas é excretada de
forma inalterada ou como metabolito farmacéuticamente ativo, e liberada no meio ambiente
através de efluentes de aguas residuais, podendo ser persistente no ambiente aquatico
(HASSANI; KHATAEE; KARACA, 2015).

A CIP tem sido classificada como contaminante toxico, sendo observada a sua
presenca no ambiente de efluentes de industrias farmacéuticas, podendo induzir a resisténcia
bacteriana, bem como representar uma ameacga aos organismos aquaticos (CARANINEIRO
et al, 2011). Estudos observaram que a biodegradabilidade das quinolonas ¢ baixa

(KUMMERER et al., 2008), sendo lenta a sua transformag¢dao no meio ambiente, o que
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dificulta ainda mais a sua remogao pelos tratamentos convencionais mais utilizados, como o
tratamento com lodos ativados. Desta forma, as quinolonas acabam sendo descartadas de
forma inalterada ou pouco metabolizadas para os corpos hidricos. Outras possiveis rotas
destes compostos no ambiente sao os residuos industriais gerados durante a producao destes
compostos, em que a falta de eficiéncia das estacdes de tratamento industriais na sua
remogao, permite a liberagdo para os corpos hidricos (CARRA; FABRIS, 2016).

Diversos estudos tém observado a presenga da CIP em diferentes ambientes
aquaticos, tais como efluente industrial (LOFRANO et al., 2017b), hospitalar (ASHFAQ et
al., 2016), estacao de tratamento municipal (THAI et al., 2018), dguas residuais, superficiais
e subterraneas (SERNA-GALVIS et al., 2019), e efluente urbano bruto (VERLICCHI; AL
AUKIDY; ZAMBELLO, 2012), como podemos observar na Tabela 3.

Tabela 3. Ocorréncia do antibidtico ciprofloxacino em diferentes matrizes aquaticas no

Brasil e no mundo.

(continua)
Antibidticos Matriz/Pais Concentracio Referéncia
(ug.L)
Ciprofloxacina Efluente 10,7 (SERNA-GALVIS et al.,
hospitalar/Colombia 2019)
Ciprofloxacina Efluente industrial 31000 (ASHIQ et al., 2019)
Ciprofloxacina Efluente industrial 14000 (LOFRANO et al.,
2017b)
Ciprofloxacina Efluente hospitalar 18 (ASHFAQ et al., 2016)
Ciprofloxacina Agua superficial / 0,0013 (LOCATELLI; SODRE;
Brasil JARDIM, 2011)
Ciprofloxacina Efluente area agricola / 41 (THAI et al., 2018)
Vietna
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Tabela 3. Ocorréncia do antibidtico ciprofloxacino em diferentes matrizes aquaticas no

Brasil e no mundo.

(conclusdo).
Antibioticos Matriz/Pais Concentracio Referéncia
(ng.L)
Ciprofloxacina Efluente urbano bruto/ 14 (VERLICCHI; AL
Italia AUKIDY; ZAMBELLO,
2012)

Fonte: Autor.

3.2.2 Sulfametoxazol

O sulfametoxazol (SMX) ¢ um antibiotico bacteriostatico da familia das
sulfonamidas, muito utilizado para tratar infecgdes do trato urinario, bronquite e prostatite
em humanos e animais (Figura 2). A acdo desta classe de antibioticos ocorre com o
impedimento da formacao do 4cido diidrofolico, uma substancia que as bactérias necessitam
produzir para sobreviverem. As sulfonamidas sdo acidos fracos e compostos altamente
polares, sendo o sulfametoxazol (SMX) um composto em destaque pertencente a esta classe
(CHEN et al., 2017a). A Tabela 4 apresenta as propriedades fisico-quimicas do medicamento

sulfametoxazol.

Figura 2. Estrutura molecular do Sulfametoxazol (SMX).

N—C

HoN

Fonte: CHEN et al., 2017.



Tabela 4. Propriedades fisico-quimicas da sulfametoxazol

Antibidtico Sulfametoxazol Propriedades
Formula molecular CioH11N303S
Peso molecular 253,28
Ponto de fusdo 167 °C
Constante de dissociagao pKal=1,6 pKa2 =5,7
Coeficiente particao octanol / agua log kow=0,89
Solubilidade em 4gua 610 mg.L " a 37 °C.

Fonte: TOXNET, 2019.

As sulfonamidas foram testadas pela primeira vez em 1930 como farmacos
antibacterianos (GUIMARAES; MOMESSO; PUPO, 2010), e estdo entre os antibioticos
mais frequentemente detectados em solos, dguas e esgotos municipais, devido as suas
propriedades fisico-quimicas (CHEN et al., 2017a), sendo o percentual de liberagao do SMX
pelas estagdes de tratamento de residuos em torno de 7,5 e 88%, dependendo do tipo de
tratamento (FERNANDEZ; RENDUELES; DIAZ, 2014). O uso das sulfonamidas, como
por exemplo o SMX também ocorre na pecuaria, devido as suas propriedades terapéuticas e
profilaticas, sendo um dos antibidticos mais utilizado na 4rea farmacéutica e veterinaria
(ZHANG et al., 2020c). O uso continuo na agricultura sem os devidos cuidados com o
periodo de retirada, possibilitou a presenca de sulfonamidas a niveis tragos nos produtos que
continham carne (GARCIA-GALAN et al., 2009). Desta forma a Unido Européia (UE)
determinou um limite méximo de residuo (LMR) de 100 g/kg de sulfonamidas em produtos
de origem animal, levando ao desenvolvimento de métodos de determinagao de sulfonamidas
em tecidos animais. Esse fato chama a ateng@o para importancia de também se desenvolver
métodos eficazes para detec¢ao de sulfonamidas em amostras ambientais (MALINTAN;

MOHD, 2006).

A principal fonte de sulfonamidas para o meio ambiente sdo as estagdes de tratamento
de efluentes municipais, ja que estas estagdes foram originalmente projetadas para reduzir
matéria organica dos efluentes e ndo compostos como os antibioticos. Desta forma, as
sulfonamidas estdo sendo encontradas em aguas subterraneas, superficiais e residuais, sendo
o sulfametoxazol um dos antibioticos (ZHOU et al., 2019). O sulfametoxazol possui alta

capacidade de migracdo para o meio ambiente, devido de suas propriedades fisico-quimicas
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(Tabela 4), como a hidrossolubilidade, o coeficiente de particdo octanol/agua (Kow), ¢ a
constante de dissociagcdo acida (pKa). A alta solubilidade em 4gua do sulfametoxazol e o
baixo coeficiente de particdo octanol/agua (log Kow = 0,89) permite o composto lixiviar
tanto para agua subterranea, como também para superficie. Assim, residuos de sulfonamidas
sdo encontrados predominantemente na fase aquosa (CHEN et al., 2017). Alguns estudos
observaram a presenga da SMX em diferentes matrizes aquaticas, como podemos observar

na Tabela 5.

Tabela 5. Ocorréncia do antibidtico sulfametoxazol em diferentes matrizes aquaticas no

mundo.

Concentracio
Antibioticos Matriz/Pais Referéncia
(ng.L")

Efluente 4rea
Sulfametoxazol ] 2,5x10° (THAI et al., 2018)
agricola/ Vietna

Agua superficial/ (FERNANDEZ et al.,
Sulfametoxazol 8.0
Espanha 2019b)
Efluente de estagdo (FERNANDEZ et al.,
Sulfametoxazol 243
tratamento/ Espanha 2019b)
. ZHU et al., 2017
Sulfametoxazol | Agua potavel/ USA 3,0
o (FERNANDEZ;
Esgoto municipal / ,
Sulfametoxazol 3,0x10* RENDUELES; DIAZ,
Espanha
2014)
Efluente hospitalar/ (SERNA-GALVIS et al.,
Sulfametoxazol 1
Colombia 2019)

Fonte: Autor.



3.2.3 Tetraciclina

A familia das tetraciclinas representa um dos grupos de antibidticos mais prescritos,
sendo diversamente utilizados como agentes terapéuticos e promotores de crescimento em
lavouras de gado, suinos e peixes (CHEN et al., 2008). O primeiro composto pertencente a
familia das tetraciclinas foi a clorotetraciclina, descoberta em 1948 a partir do isolamento da
Streptomyces aureofaciens, chamada aureomicina devido a coloracdo de ouro das bactérias
(RUSU; BUTA, 2021). Ja no inicio da década de 1950, Alexander Finlay, da Pfizer, descobriu
a oxitetraciclina, um metabolito secundério da bactéria do solo, Streptomyces rimosus, da
Terra Haute Indiana, sendo chamada de terramicina (HUANG et al., 2018).

As tetraciclinas sdo conhecidas como antibidticos policetidicos bacterisotaticos de
amplo espectro e muitos eficazes em bactérias aerdbias e anaerdbias, apresentando na sua
estrutura quatro anéis aromaticos, € por isso essa familia de antibioticos foi denominada
"tetraciclinas" (RUSU; BUTA, 2021). A partir de algumas modificacdes, a Pfizer-Woodward
apresentou um derivado da clorotetraciclina, com uma maior poténcia contra patégenos
bacterianos, que foi chamado de tetraciclina (Figura 3), sendo o membro mais simples da

familia das tetraciclinas (GUIMARAES; MOMESSO; PUPO, 2010; HUANG et al., 2018).

Figura 3. Estrutura molecular da Tetraciclina (TET)

Fonte: GUIMARAES; MOMESSO; PUPO, 2010; HUANG et al., 2018.

A presenca da TET em meio aquoso coloca a saude humana e ambiental em risco,
devido ao desenvolvimento da resisténcia antibacteriana, e pela sua toxicidade, sendo
importante a eliminagdo desse antibidtico antes da sua liberacdo para o meio ambiente

(MACAULEY et al., 2006). A remocao da TET pelo sistema convencional de tratamento ¢
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dificultada, devido a estabilidade da sua estrutura quimica, seu anel tetraceno, e suas
propriedades bactericidas (HAN et al., 2020).

A taxa de excrecdo da tetraciclina (TET) por humanos e animais apds a sua
administracao sistémica ¢ maior que 70% de forma inalterada, sendo essa via de eliminagao
de grande contribui¢do, como uma das fontes de entrada no meio ambiente deste composto
(HUANG et al., 2018). Esses residuos de TET representam uma grande ameaga aos
ecossistemas, sendo a resisténcia a TET pela E. coli, uma das resisténcias microbianas mais
comumente observada (HUANG et al., 2018). E conhecido que a agio das tetraciclinas ocorre
pela inibicdo da sintese de proteinas através da ligacdo com a subunidade 30S dos
ribossomos, e desta forma impedindo a ligagdo-tRNA (GUIMARAES; MOMESSO; PUPO,
2010; HUANG et al., 2018). A Tabela 6 apresenta as caracteristicas fisico-quimicas da

tetraciclina.

Tabela 6. Propriedades fisico-quimicas da tetraciclina

Antibidtico Tetraciclina Propriedades
Formula molecular C22H24N>0g
Peso molecular 444,43
Ponto de fusdo 170°C
Constante de dissociagao pKal =3,30
Coeficiente parti¢do octanol / d4gua log kow =-1,37
Solubilidade em 4gua 231 mg.L'a25°C.

Fonte: TOXINET, 2019.

A tetraciclina tem sido detectada em diferentes matrizes aquaticas, como em aguas
superficiais (CHARUAUD et al., 2019), efluente hospitalar (AYDIN et al., 2019), efluentes
municipais (SORAN et al., 2017a), e (PENA et al., 2010). Podemos observar a presenca da

TC em diferentes matrizes aquaticas (Tabela 7).
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Tabela 7. Ocorréncia do antibiotico tetraciclina em diferentes matrizes aquaticas

Antibiotico Matriz Concentracio (ug.L ") Referéncia
Tetraciclina Efluente de estagao 35 (SORAN et al.,
de tratamento 2017b)
Tetraciclina Efluente hospitalar 0,002 (AYDIN et al., 2019)
Tetraciclina Aguas superficiais 0,03 (CHENG et al., 2014)
Tetraciclina Efluente hospitalar 6-—531,7 (WU et al., 2010)
Tetraciclina Efluente de estacao 95,8 -915,3 (PENA et al., 2010)
de tratamento
Tetraciclina Aguas superficiais 0,035 (CHARUAUD et al.,
2019)

Fonte: Autor.

3.3 PROCESSOS OXIDATIVOS AVANCADOS

Os possiveis impactos ambientais provocados pelos mais diversos farmacos tém
incentivado o estudo e o desenvolvimento de metodologias de tratamento para estes
compostos, procurando preservar a saude ambiental e humana (V. M. STARLING et al.,
2021a). Diante desse cenario, diversos processos oxidativos avancados (POAs) tém se
destacado pela sua elevada capacidade destrutiva de moléculas orgéanicas. Estes se baseiam
na geragado de espécies quimicas com alto poder de oxirreducdo, que possuem capacidade de
reagir com os mais variados tipos de substancias, levando a formagdo de produtos
intermediarios ou a completa mineralizagcdo, com formag¢ao de didxido de carbono (CO>) e
agua (LEE et al., 2021; SAGGIORO et al., 2011; SOUZA et al., 2013). Os POAs tém sido
cada vez mais utilizados, sendo considerados métodos alternativos ou complementares no
tratamento convencional de 4dguas residuais com objetivo de degradar poluentes organicos
ndo eliminados durante o tratamento convencional (V. M. STARLING et al., 2021a). Esse
conhecimento foi estabelecido a partir da década de 70 no meio cientifico, sendo o

conhecimento do seu uso promissor na degradacdo de poluentes recalcitrantes mais
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divulgado em 1998, apds a publicacdo do Handbook of Advanced Oxidation Processes pela
USEPA (NOGUEIRA, 2017).

Os POAs sao processos nado seletivos, podendo degradar inimeras substancias,
independente da presencga de outras. Além disso, podem ser usados para o tratamento de todo
o tipo de poluentes organicos em meio liquido, gasoso ou s6lido (LEGRINI; OLIVEROS;
BRAUN, 1993; WANG; ZHUAN, 2020). A principal caracteristica destes processos ¢ a
transformagao parcial ou total dos poluentes em espécies mais simples como o dioéxido de
carbono, dgua, anions inorganicos ou substancias menos toxicas (CAVALCANTE et al.,
2012; ARAUJO et al., 2016). Nos POAs a oxidago dos contaminantes ocorre principalmente
por meio do radical hidroxila (HO®) que ¢ um forte agente oxidante, com potencial de
oxidacdo igual a 2,8 eV (SINGH et al., 2020). Os radicais hidroxilas podem ser produzidos
utilizando a radiagdo ultravioleta (UV) e agentes oxidantes como o perdxido de hidrogénio
(H202) e 0 0zo6nio (O3), como também os semicondutores (WANG; ZHUAN, 2020). Dentre
os POAs mais utilizados na remogao de micropoluentes pode ser destacado os processos
utilizando a reag@o de Fenton, foto-Fenton e fotocatalise heterogénea que utilizam radiagdo
do espectro solar na produgdo das espécies quimicas oxidantes e posterior degrada¢do dos
micropoluentes no meio aquoso (JIMENEZ-TOTOTZINTLE et al., 2018; LOFRANO et al.,
2017b; LOU et al., 2017). No processo Fenton ocorre a decomposi¢ao do H>O» por ions
ferrosos (Fe™?), formando radicais hidroxila. Além disso os ions férricos (Fe™®) podem
interagir com o excesso de H>O», restaurando os ions ferrosos na sequéncia de reacdo do
processo Fenton (LOFRANO et al., 2017).

Em geral, propde-se que o mecanismo de agdo do H>O, com Fe?* gera ions hidroxila

(OH"), radical hidroxila (OH") e ions férricos (Fe*") (Equagio 1 e 2).

H,O, +Fe™ __, OH +OH +Fe" (Equagio 1)
O radical hidroxila pode reagir com o Fe'*:

Fe?+OH __, Fe”+OH (Equagio 2)
Os ions férricos formados podem reagir com o peroxido de hidrogénio (Equacao 3) e

o produto formado degrada-se, formando os ions ferrosos e radicais livres (Equacao 4). A

reacdo do radical HO2' com o Fe™ leva a formagio de Fe*? e Oz (Equagdo 5), enquanto que



a decomposicdo do perdxido de hidrogénio pelo radical OH" resulta na formacao de dgua e

radical peroxil (Equagdo 6).

Fe**+H,0, - Fe— OOH*?* + H* (Equagio 3)
Fe— O0OH'? - HO; + Fe*? (Equagdo 4)
Fe*3+ HO, - Fe™ + H* + 0, (Equagio 5)
OH®* + H,0, - H,O+HO, (Equacao 6)

Ja na reacdo foto-Fenton ocorre a combinacdo da reacdo de Fenton com a luz
ultravioleta ou visivel, propiciando um forte efeito sinérgico devido a regenerag¢do continua
dos ions ferrosos pela foto-redug@o dos ions férricos, ocorrendo a geragdo de radicais HO®
adicionais, aumentando assim a extensdo da oxidagdo dos poluentes (GARCIA-MUNOZ et
al., 2017; PEREZ et al., 2002; LOFRANO et al., 2017). A foto-redugdo ocorre pela absor¢ao
de luz na faixa de até 400 nm pelos ions férricos, permitindo assim o uso da luz solar, como

podemos observar na equacgao 7.

FeOH** + hv —» Fe?* + OH* ' (Equagdo 7)

Dentre os POAs, a fotocatalise ¢ um dos processos apresentados na literatura que
demonstram bom custo-beneficio, sendo muitas vezes utilizados como tratamento secundario
de efluentes (GARCIA-MUNOZ et al., 2017). A fotocatalise heterogénea é baseada na
capacidade de um semicondutor criar pares de elétrons quando ¢ irradiado pela luz com
energia suficiente de fotons. Estes pares interagem diretamente com poluentes ou podem
gerar radicais livres que oxidam esses compostos poluentes (GARCIA-MUNOZ et al., 2018).

Alguns semicondutores, como por exemplo, TiO2, CdS, ZnO, e outros, possuem uma
estrutura eletronica composta por uma banda de valéncia totalmente ocupada (BV) e uma
outra banda de condugdo vazia (BC). Desta forma, a estrutura eletronica deste semicondutor
permite que eles possam atuar como sensibilizadores da luz induzida pelo processo de
oxidacdao (OLIVEIRA et al., 2012). Esse mecanismo pode ser observado na Figura 4, onde a
banda de valéncia e condugdo do semicondutor estd apresentada ao longo de uma particula

semicondutora esférica. As reacdes envolvidas estdo demonstradas nas equagoes 8 a 11.
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Figura 4. Esquema da fotocatdlise heterogénea em uma superficie de particula de um

semicondutor (TiO»).

Particula catalitica 0,
| Reacao de redugéo
BC .

07, H0,

A A
Recombinacéo
interna
Distancia entre as bandas Excitacédo Solucéo
BVeBC
Recombinagéo
externa
v OH,R*
B;' Reacdo de exidacio
hv H.,0/ OH, R
Fonte: OLIVEIRA et al., 2012 modificado.
TiO,(h ;B) + Hy04q50rv = TiO07 + OH *gq50rp+ H* (Equag@o 8)
TiO,(h ?/_B) + OHgasorv = Ti07 + OH " gg50r0 (Equagéo 9)
Ti0,(h ;B) + RXaasorv = TiO2 + RX * +aqs0rv (Equagéo 10)
TiO,(e ;g) + 0, - TiO, + 0, (Equagao 11)

Pode ser observado que os radicais hidroxilas formados promovem as reacdes de
oxidacdo na degradacdo dos poluentes organicos, e os elétrons promovidos para a banda de
condugdo também reduzem o oxigénio disponivel a radicais superdxidos, sendo a presenca
do oxigénio necessaria em todos os processos de degradacao oxidativa. (OLIVEIRA et al.,
2012). O dioxido de titanio (TiO7) € o semicondutor mais utilizado, por ser inerte quimica e

biologicamente, por possuir boa estabilidade quimica e absorver parte da radiacdo do
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espectro solar (SINGH et al., 2020). Na fotocatilise as espécies oxidantes geradas
responsaveis pela degradagao dos compostos alvos sdo radicais hidroxilas HO® e radicais
superoxidos (02*7) (LOFRANO et al., 2017; SINGH et al., 2020; OLIVEIRA et al., 2012).
Entre os POAs, o processo fenton, foto-Fenton e a fotocatalise sdo processos promissores na
degradacao de compostos organicos devido ao seu baixo custo com os reagentes € a menor
demanda de energia (LOFRANO et al., 2017). A fotocatalise heterogénea tem demonstrado
ser eficiente na purificacio de matrizes aquosas, contendo poluentes emergentes
(VENANCIO et al., 2018). O desenvolvimento de plantas piloto solares tem chamado ainda
mais atengdo para fotocatalise, pois essa tecnologia permite o aumento da eficiéncia de
absorcao de fotons, possibilitando assim o tratamento de efluentes em grande escala, como
por exemplo a instala¢ao de coletores CPCs projetadas para aplica¢des fotocataliticas solares

(CARBAJO et al., 2016).

3.4 MINERAIS NATURAIS DE FERRO COMO CATALISADOR

O ferro ¢ o elemento mais abundante da Terra, apresentando um percentual de 35%
da massa total do planeta, estando a maior parte do ferro da crosta terrestre na forma de Fe**
que rapidamente é oxidado na superficie a Fe>* (OLIVEIRA; FABRIS; PEREIRA, 2013). Os
principais minérios de ferro de origem natural sao a hematita (a-Fe»O3), goethita (a-FeOOH),
magnetita (Fe3O4) e a ilmenita (FeTiO3) (LAI et al., 2021). Devido as suas propriedades
elétricas, fisico-quimicas, magnéticas, e morfologicas, esses Oxidos de ferro se tornaram
muito importantes do ponto de vista tecnoldgico e cientifico, sendo aplicados em processos
de adsorcao e catalise, principalmente por causa das suas propriedades oxidativas e texturais
(OLIVEIRA; FABRIS; PEREIRA, 2013; SETIFI et al., 2019). O Brasil € o segundo maior
produtor mundial de minério de ferro, alcangando uma produgdo de aproximadamente 490
milhdes de toneladas por ano. O minério brasileiro apresenta um elevado percentual de ferro
(até¢ 70%) na forma de hematita, juntamente com limonita e algumas impurezas como
alumina, silica, argila, e entre outras (ROJAS-MANTILLA; AYALA-DURAN; PUPO
NOGUEIRA, 2019).

Recentemente minerais naturais a base de ferro tem chamado a atencdo de
pesquisadores, ndo apenas pela sua disponibilidade e baixo custo, mas principalmente pelo
fato de apresentarem uma boa atividade catalitica na remog¢ao de poluentes organicos (LAI
et al., 2021). Os minerais naturais de ferro magnetita, hematita, goethita e ilmenita tem

apresentado efeito catalitico em processos Fenton heterogéneo atuando de diversas formas:
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a magnetita devido a presenca dos ions Fe’" que funcionam como doadores de elétrons
(OLIVEIRA; FABRIS; PEREIRA, 2013); a hematita devido a disposi¢do dos atomos de Fe**
na superficie do material, como também os grupos hidroxidos unidos ao Fe**, formando um
ambiente com maior aceitacdo e doacao de elétrons, facilitando a transferéncia de elétrons
para o H>O», e consequente geracao de radicais HO" (CHAN et al., 2015), e a goethita tendo
a sua eficiéncia relacionada ao ordenamento menos compactado da sua estrutura,
possibilitando a substitui¢do isomorfica, quando comparada aos outros minerais, como a
hematita e a magnetita, fazendo da goethita um catalisador indicado na degradagdo de
diversos contaminantes recalcitrantes (OLIVEIRA; FABRIS; PEREIRA, 2013). O mineral
goethita foi utilizado na sintese de um nanocompdsito na degradacao do fArmaco naproxeno,
sendo obtido 100% de degrada¢io em 10 minutos de reagdo fotocatalitica (SETIFI et al.,
2019).

Dentre os minerais naturais a base de ferro, a ilmenita tem se destacado nos processos
cataliticos de degradacdo de contaminantes ambientais. A ilmenita (FeTiO3) é uma substancia
também conhecida como titanato de Fe?*, FeTiOs3, podendo possuir teores variaveis de Fe**
e Fe?* e outros elementos (GARCIA-MUNOZ et al., 2016). O depdsito mais importante de
ilmenita no Brasil, situa-se em Mataraca, no estado da Paraiba (SILVA et al., 2008). As areias
monaziticas brasileiras encontradas principalmente em regides costeiras, sdo compostas
basicamente de silica, contendo minerais acessorios como espinélios, granadas, rutilo,
zirconita, monazita e ilmenita (NURDIN et al., 2016). A ilmenita ¢ beneficiada pelas
Industrias Nucleares Brasileiras quando ¢ extraida a monazita, empregada para obtencao dos
lantanidios Toério (Th) e Uranio (U). Nessa extragdo, a ilmenita ¢ obtida como subproduto,
junto com o rutilo e a zirconita, sendo a ilmenita vendida como minério de Ti de baixo valor
comercial (SILVA et al., 2008). Apesar da sua composicdo catalitica natural, alta
disponibilidade e baixo custo, a ilmenita ¢ um geocatalisador pouco estudado (PATAQUIVA-
MATEUS; ZEA; RAMIREZ, 2017). A ilmenita apresenta uma grande quantidade de ferro e
titdnio na sua estrutura, 37 e 36% respectivamente, sendo muito utilizada como matéria prima
na producdo de 6xido de titanio, e também como um catalisador heterogéneo natural nos
processos oxidativos avancados na remogdo de poluentes (GARCIA-MUNOZ et al., 2016),
merecendo uma atencao especial devido aos seu carater ambientalmente correto, e também
por apresentar baixos custos para o processo (GARCIA-MUNOZ et al., 2017a). Uma das
vantagens do uso da ilmenita como catalisador ¢ que ela apresenta duas fases ativas: o ion

ferro para o processo Fenton e o TiO» para o processo fotocatalitico, ou seja, duas atividades
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em um catalisador, além da sua estabilidade contra a lixiviagdo de ferro a valores de pH acido
(GARCIA-MUNOZ et al., 2018). Propriedades fotocataliticas da ilmenita promovem a
decomposi¢dao do H>O> em radicais hidroxilas, e com a luz UV-Vis sobre o Fe(Il), ocorre a
oxidagdo a Fe (III), aumentando ainda mais a decomposicdo do H>O>, como podemos

observar nas reagdes demonstradas (Equagdo 12 ¢ 13) (GARCIA-MUNOZ et al., 2018).

pH =6 ILM — Fe(llI) — OH + H,0,*™%[LM — Fe(Il) + HOO - + H,0 (Equagcdo 12)
pH = 3 ILM — Fe(I) + H,0,*P"*ILM — Fe(III) + OH + HO - (Equagdo 13)

Ocorrendo a rea¢do Fenton no escuro, o pH =3 desempenha um papel fundamental
no percentual de mineraliza¢do do composto alvo, sendo observado que esse percentual
variou de 50% em pH=3 para quase 0% em pH=6 na degradacdo do contaminante Fenol
(GARCIA-MUNOZ et al., 2017a). Com a presenca de luz UV-Vis, o processo foto-Fenton
permitiu superar essa dependéncia do pH, aumentando o percentual de mineralizacdo do
fenol, devido a presencga de luz no ciclo Fe(II) — Fe(IlI), aumentando a taxa de decomposi¢ao
do H»0., reagdo mais rapida, e consequentemente geracdo de mais radicais oxidantes no
processo (GARCIA-MUNOZ et al., 2018). O uso do mineral ilmenita na degradagdo de
antibioticos foi observado para sulfonamidas, obtendo uma elevada atividade na presenca de
H,0, em 15 minutos de reagdo (GARCIA-MUNOZ et al., 2017a). Nesse estudo foi utilizado
a agua ultrapura como matriz, alcangando um percentual de degradagao proximo de 90%.

O potencial da aplicacdo dos minerais naturais magnetita, hematita e ilmenita
utilizado em um processo Fenton heterogéneo foi estudado em diferentes condi¢cdes de
trabalho que envolve temperatura (25 — 90°C), concentragio de H>O> (250 — 1000 mg. L),
e concentragdo do catalisador (1 — 4 g.L'') (MUNOZ et al., 2017a). Nesse trabalho foi
demonstrado que esses minerais podem ser eficientes catalisadores na degradacdo do
poluente fenol a 75°C, permitindo a conversao completa do poluente com elevado percentual
de mineralizacao (70 - 80%) (MUNOZ et al., 2017a). Em outro estudo, a ilmenita mostrou
ter aplicacdo no processo foto-Fenton sob luz solar em que foi observado uma rapida reducao
de Fe(Ill) a Fe(Il), decompondo o H>O» em radicais HO®, sendo alcancado uma
mineralizagdo quase completa do fenol a 100 mg.L"' (GARCIA-MUNOZ et al., 2016).

O processo de fotocatalise e o foto-Fenton foram comparados quanto a sua eficiéncia

de remocao dos antibioticos sulfadimetoxina e sulfametizol utilizando a ilmenita como
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catalisador (GARCIA-MUNOZ et al., 2017¢). A reagdo ocorreu com o pH 3,0, temperatura
de 30 °C e radiacdo UVA. Os resultados mostraram que foi obtido um percentual de 35% de
remocao no processo de fotocatélise, e 85% no processo foto-Fenton, sendo observado que
o processo foto-Fenton utilizou o mecanismo de hidroxilagdo na degradagao dos antibioticos,
enquanto que a fotocatélise utilizou um mecanismo de condensagdo em que sdo produzidos
subprodutos de peso molecular maior que o antibidtico original (GARCIA-MUNOZ et al.,
2017c¢).

A composi¢ao de um mineral natural depende das caracteristicas da mina e do
processo de mineracdo, e desta forma, mesmo sendo a hematita o mineral natural de ferro
mais abundante, outros minerais naturais de interesse catalitico, também podem estar
presentes no material de extragdo (AYALA—DURAN; HAMMER; PUPO NOGUEIRA,
2020). Residuos da mineragdo de ferro podem conter até 67% de 6xidos de ferro, tornando-
se um material atrativo para uso como catalisadores em processos Fenton heterogéneo na
degradacio de contaminantes (ROJAS-MANTILLA; AYALA-DURAN; PUPO
NOGUEIRA, 2019). Amostras de um residuo de minera¢ao coletadas em Minas Gerais,
Brasil, foram caracterizadas, sendo detectado a presenca de varios minerais, entre eles a
hematita, goethita e magnetita, mostrando que em um residuo de mineragao pode conter
diversos minerais, entre eles minerais com capacidade catalitica para degradacdo de
poluentes organicos ambientais (WOLFF; DA COSTA; DE CASTRO DUTRA, 2010). Um
residuo de mineragdo de ferro foi utilizado como catalisador no processo foto-Fenton
heterogéneo na degradacdo do antibidtico sulfatiazol, obtendo uma concentragdao do
antibiotico abaixo do limite de detec¢cdo em 40 minutos de reagdo (ROJAS-MANTILLA;
AYALA-DURAN; PUPO NOGUEIRA, 2019). O uso de minerais naturais de ferro nos
processos oxidativos avangados em meio aquoso tem se mostrado eficiente na remocao de
poluentes organicos ambientais (AYALA-DURAN; HAMMER; PUPO NOGUEIRA, 2020;
GARCIA-MUNOZ et al., 2016, 2017¢c, 2018; MUNOZ et al., 2017a; ROJAS-MANTILLA;
AYALA-DURAN; PUPO NOGUEIRA, 2019; WOLFF; DA COSTA; DE CASTRO
DUTRA, 2010), chamando a aten¢@o para o relevante potencial econdémico e ambiental do
uso de residuos de mineracao de ferro como catalisadores, principalmente em processos foto-
Fenton na remogdo de contaminantes ambientais (AYALA-DURAN; HAMMER; PUPO
NOGUEIRA, 2020).
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3.5 PRODUTOS DA TRANSFORMACAO

O monitoramento dos produtos de transformagao (PTs) gerados durante o processo
de degradagdo dos contaminantes ¢ tdo importante quanto o tratamento de remoc¢ao dos
mesmos no ambiente (RODRIGUEZ-CHUECA et al, 2019). A natureza dos PTs ¢é
indeterminada, podendo alguns dos PTs serem mais toxicos ou persistentes que o seu
composto original (BOXALL et al., 2004), como ¢ possivel observar com o farmaco
aciclovir, que apos tratamento produziu dois PTs que apresentaram maior toxicidade, sendo
avaliada pela diminui¢do na reprodug¢do de Daphnia magna em 40%, e inibi¢do do
crescimento de algas verdes (SCHLUTER-VORBERG et al., 2015). O medicamento
carbamazepina que ¢ reconhecidamente persistente no ambiente aquatico e toxico a
organismos como bactérias, algas e peixes, apresentou PTs com capacidade elevada de
genotoxicidade apds tratamento convencional em uma estacdo de efluente municipal
(BREZINA et al., 2017).

Antibioticos cefalosporinicos também formaram PTs com maior toxicidade para
algas verdes apés tratamento por fotdlise direta (WANG; LIN, 2012). PTs com maior
bioatividade que o composto original foi observado para o antibidtico CIP apds tratamento
por cloragao, obtendo uma eficiéncia de 100% de remog¢ao, mas uma maior toxicidade geral
foi observada na maioria dos PTs formados, e identificados a partir da relagdo massa/carga
(m/c =292;290; 262; 333; 305; 296; 339), mostrando também que a atividade antibacteriana
pode ser alterada a partir da mudanca dos substituintes quimicos e da configuracdo da
estrutura do CIP dependendo do tipo de tratamento (JAEN-GIL et al., 2020). Ji na
degradacao fotocatalitica do antibidtico CIP pelo sistema TiO2/UVA em solucao aquosa foi
observado 98,3% de remocdo da CIP e reducdo da atividade antibacteriana para Escherichia
coli e Bacillus subtillis, sendo que os PTs detectados apresentaram relacdo massa/carga (m/c)
de 305 e 362 (VENANCIO et al., 2018). Utilizando o processo Fenton na degradacao de
efluentes contaminados com o antibidtico CIP foi alcangcado uma eficiéncia de remocgao de
70%, e os PTs detectados foram caracterizados como CisHisN3O2F e C12H12N303F (GUPTA;
GARG, 2018). Uma rapida avaliacdo toxicoldgica a partir do teste de inibigdo respiratoria do
lodo ativado foi realizada observando que os PTs apresentaram uma toxicidade menor que o
composto original (GUPTA; GARG, 2018). Estudos recentes tem demonstrado que a
aplicacdo dos POA’s podem reduzir a toxicidade aquatica dos antibioticos da familia das

fluoroquinolonas, como ¢ o caso da CIP (GUPTA; GARG, 2018).
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Processos oxidativos avangados (UV; UV/H2O, e UV/Persulfato) também foram
utilizados na degradacao do antibiotico SMX, sendo observado diferentes PTs, conforme o
tipo de processo oxidativo: UV/Persulfato (CsHsNg; CoHi1oN3OsS; CcH7NOs3S; C3H4N>O;
CsHoN303S; CoHi1oN304S; CsHi2N30sS), e UV e UV/H202 (CoHioN3OsS; C3HaN20O;
CeH7NO3S; CeH7NO4S; CisH1aNeOsS2; CoH1iN304S; CsHoN3O3S; CoHioN3OsS e
CsH12N305S) (RODRIGUEZ-CHUECA et al., 2019). Os PTs foram identificados por um
espectrometro de massa TOF (triplo-quadropolo), e a toxicidade dos PTs foi avaliada a partir
do programa ECOSAR com o microrganismo Vibrio fischeri indicando uma maior toxicidade
dos PTs em relagdo ao composto original, e sendo o tratamento UV/Persulfato o que formou
os PTs mais toxicos para esse organismo (YANG et al., 2017). Utilizando outros sistemas
oxidativos (H202/UVC; Persulfato/UVC; Persulfato/Fe(I1)/UVC; Peroximonosulfato/UVC e
Peroximonosulfato/Fe(II)/UVC) na degradacdo do SMX foi observado a presenca apenas do
composto intermediario (CsHsNO), comum em todos os tratamentos realizados de oxidacao
do SMX, tanto pela via de oxidagdo com o radical OH" como também com o radical SO4™.
Nesse estudo a avaliagio toxicolégicas dos PTs ndo foi realizada (RODRIGUEZ-CHUECA
et al., 2019).

Processos oxidativos avangados também tem sido utilizado na degradacdo do
antibiotico TET, apresentando elevada eficiéncia de remocao, como pode ser observado com
o sistema fotocatalitico Fe3O4/ Persulfato em que foi alcangado um percentual de remocao
de 95,9% em 60 minutos de reacdo com a formagdo de seis PTs identificados a partir da
relacdo massa/carga (m/c): 344, 358, 274, 290, 256 e 284 (LEE et al., 2021). Elevados
percentuais de remog¢ao da TET também sao alcancados com o sistema Ti/Ti4O7 na oxidacao
eletroquimica, identificando os PTs: C22H24N209; C20H16NO10; C24H20010N2; C220H20NO12;
C20H13NO13 e C19H20N2013 a parir das técnicas HPLC-MS e GC-MS (WANG et al., 2018a).
O PT C22H24N20O9 também foi identificado na degradacdo da TET pelo sistema foto-Fenton
(UV/H20,/Fe*") apresentando um percentual de remogdo de 97,1%, sendo identificados um
total de quatro PTs (C22H24N209; C22H2o0N209; C2oH22N2Og, € C21H20N207) (HAN et al.,
2020). Nesse estudo foi realizado uma avaliacdo toxicolégica com o organismo Vibrio
fischeri, em que foi medida a taxa de inibicao da bioiluminescéncia do Vibrio fischeri, sendo
observado que os PTs da TET apresentaram menor toxicidade que a TET, mostrando que o

tratamento além do elevado percentual de remog¢ao do antibidtico, também conseguiu reduzir

a toxicidade (HAN et al., 2020).
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A Tabela 8 apresenta os estudos compilados na literatura sobre a degradacdo dos

antibidticos ciprofloxacino, sulfametoxazol e tetraciclina, e os produtos da transformacgao

apo6s o tratamento utilizando POAs.

Tabela 8. Produtos da transformagdo dos antibidticos ciprofloxacino, sulfametoxazol e

tetraciclina apds alguns tratamentos utilizando os POAs.

(continua)

Antibiotico

POAs

Técnica
analitica

Produtos da
transformacao

Referéncia

Ciprofloxacino

Cl

LC-MS

m/c =292; 290;
262; 333; 305;
296; 339

(JAEN-GIL et al.,
2020)

Ciprofloxacino

TiO2/
UVA

LC-MS

m/c =305 e 362

(VENANCIO et al.,
2018)

Ciprofloxacino

Fe?'/H,0»

LC-MS

Ci1sHisN3OzF e
C12H12N3OsF

GUPTA; GARG, 2018

Sulfametoxazol

uv;
UV/H»0;
e UV/
Persulfato
(PDS)

HPLC/QTOF

UV/PDS:
CoH10N305S;
CsH7NOsS;
C3H4N2O;
CsHoN3OsS;
C9H10N304S;
CsH12N3OsS
UV e UV/H:202:
CoH10N30sS;
C3H4N2O;
CsH7NOsS;
CsH7NO4S;
C1sH14NO6S2;
CoH11N304S;
CsHoN3O3S;
CoH10N304S
CsH12N30s5S

YANG et al., 2017
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Tabela 8. Produtos da transformagdo dos antibiodticos ciprofloxacino, sulfametoxazol e

tetraciclina apds alguns tratamentos utilizando os POAs.

(conclusdo).
Antibiético | POAs Técnica Produtos da Referéncia
analitica transformacao
H>0»/
UVG;
Persulfato
/UVC;
Persulfato
/Fe(I) ,
UVC; UPLC/ESI- RODRIGUEZ-
Sulfametoxazol | . imo | QTOF-MS CeHsNO CHUECA et al., 2019
nosulfato/
UVCe
Peroximo
nosulfato/
Fe(Il)/
uvC
o FesOu/ m/c = 344; 358;
Tetraciclina LC- MS/MS 274; 290; 256 ¢ (LEE et al., 2021)
Persulfato 284
C22H24N30,
Oxidagio C20H16NO0;
- eletroqui | HPLC-MS e C24H20010N2;
Tetraciclina mica /9l"i ) GC-MS CasHaoNO12: WANG et al., 2018
Ti407 C20Hi3NOj3 €
C19H20N2013
C22H24N200;
Tetraciclina leﬁgioﬂ %%?El\% Cczzﬁiﬁi)o;e HAN et al., 2020
C21H20N207

Fonte: Autor.



4 MATERIAL E METODOS

4.1 ESTRATEGIA DE BUSCA BIBLIOGRAFICA INTEGRATIVA PARA REVISAO DOS
ESTUDOS SOBRE FOTOCATALISE HETEROGENEA NA DEGRADACAO DE
ANTIBIOTICOS

A constru¢do de uma revisdo integrativa se inicia com a defini¢do da pergunta de
pesquisa, que deve ser feita de maneira clara e especifica, permitindo uma facil identificagao
das palavras-chaves a serem utilizadas na busca ¢ uma analise direcionada dos resultados
(MENDES; SILVEIRA; GALVAO, 2008a). Para atingir o maior nimero de produgdes que
atendesse ao tema aqui proposto, foram utilizadas as seguintes palavras-chaves:
ciprofloxacin, sulfamethoxazole, tetracycline, heterogeneous photocatalysis, transformation
products.

A escolha do inglés como lingua principal de busca teve como objetivo aumentar o
alcance de publicagdes encontradas ja que se trata de uma lingua universal, mais comumente
usada em trabalhos académicos, porém artigos em espanhol e portugués também foram
incluidos desde que atendesse aos demais critérios. As palavras foram combinadas e
intercaladas por operadores booleanos da seguinte forma: a combinacao 1 reuniu as palavras
“tetracyline” AND “heterogeneous photocatalysis”, a segunda combinagdo utilizou
“ciprofloxacin” AND “heterogeneous photocatalysis”, a terceira combinagdo foi
“sulfamethoxazole” AND “heterogeneous photocatalysis”, a quarta combinagdo foi
“sulfamethoxazole” AND “heterogeneous photocatalysis” AND “transformation products” ,
a quinta combinacdo foi “ciprofloxacin® AND “heterogeneous photocatalysis” AND
“transformation products”, e a sexta combinacdo foi “fetracyline” AND “heterogeneous
photocatalysis” AND “transformation products”.

A pesquisa bibliografica foi realizada utilizando a base de dados da Principal Colecdo
da Web of Science, por ser uma base cientifica internacional, que abrangem diversas areas
do conhecimento, revisadas por pares e, assim, garantem um alcance satisfatorio de trabalhos
publicados mundialmente. A janela de busca foi de 15 a 20 de abril de 2021 e incluiu estudos
de todos os anos disponiveis com o objetivo de alcangar um maior nimero de trabalhos.

Outra etapa fundamental € estabelecer critérios de inclusdo, como contemplar pelo
menos um dos antibidticos (CIP, SMX e TET), e a degradagdo ter sido realizada por
fotocatalise heterogénea, pois uma demanda exagerada de publicagdes pode introduzir vieses

nas proximas etapas ou até inviabilizar a constru¢do da revisio (MENDES; SILVEIRA;
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GALVAO, 2008b). Os trabalhos encontrados com cada combinacdo de palavras-chaves, na
base selecionada, passaram por uma triagem inicial, a partir da leitura de cada artigo,
excluindo trabalhos que se distanciassem do tema proposto, assim como aqueles que
apresentaram recorréncia em mais de uma busca, mantendo somente um exemplar. A partir
dessa busca os trabalhos/artigos foram selecionados e avaliados, conforme as seguintes
informacdes: nome do autor, ano, titulo do artigo, pais/nacionalidade, contaminante
estudado, concentracao estudada, matriz estudada, escala, catalisador utilizado e se estava
em suspensao ou imobilizado, pH, temperatura, fonte luminosa, mensura¢do da degradacao,

e principais resultados encontrados.

4.2 DEGRADACAO DOS ANTIBIOTICOS

4.2.1 Materiais e reagentes

Os padroes de referéncia dos antibidticos Ciprofloxacino, Sulfametoxazol e
Tetraciclina foram adquiridos da empresa Sigma Aldrich, com um percentual de pureza de
99,9%. Foi utilizado agua ultrapura (Milli Q Plus, Millipore) para a preparagdo das solugdes,
perdxido de hidrogénio (H202 30% ACS, ISO Merck) para as reagdes, acido cloridrico (HCI
32% P.A., VETEC) e hidréxido de s6dio (NaOH 0,7M, Sigma Aldrich) para ajustes de pH.
O catalisador foi utilizado como recebido, sem tratamento, sendo este mineral um residuo da
industria de minera¢do, cedido pelo Centro de Investigaciones Energéticas,
Medioambientales y Tecnologicas (CIEMAT), Plataforma Solar de Almeria, Espanha. Para
as determinagdes analiticas dos antibioticos, produtos da transformacao, ferro e peréxido de
hidrogénio foram utilizados acido férmico (Merck, 89-91%), acetonitrila grau HPLC/UV
(J.T. Backer, 99,9%), metavanadato de amonio (NH4VO3 P.A., Dinamica), sulfato de ferro II
(FeS0O4.7H20 P.A., Merck), ortofenantrolina (Ci2HsN2 99%, Sigma-Aldrich) e acido
ascorbico (CsHgOs P.A.- ACS, Dinamica).

4.2.2 Caracterizacao do catalisador

Como o residuo foi obtido de forma natural, ou seja, sem necessidade de tratamento,
0 mesmo nao foi sintetizado ou passou por algum processo de tratamento. O catalisador na
forma soélida (p6 fino) foi caracterizado por difragdo de raios-X (DRX); analise de adsor¢ao
e dessorcao de nitrogénio (BET) para obtencdo da area superficial e volume total do poro;

microscopia eletronica de varredura (MEV) e espectroscopia de fotoelétrons excitados por
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raios X (XPS). A caracterizagdo dos materiais foi realizada pela equipe da Divisdo de

Metrologia de Materiais — DIMAT do INMETRO, e essas técnicas sdo descritas a seguir.

4.2.2.1 Difracao de raios - X (DRX)

Os padroes de DRX das amostras foram obtidos através do difratdmetro Briiker D8
Focus na geometria Bragg-Brentano, usando radiacdo Cu K-alfa ¢ um monocromador
secundario de cristal de grafite. Os padrdes de difracdo foram coletados em uma faixa de 2
de 10° a 80° em um passo de 0,02° 2 e tempo de aquisi¢cao de 20 seg por passo com detector
de cintilagdo. A determinagdo da composicdo da fase e a estimativa do tamanho médio do
cristalito foi realizada no software Topas-Academic. A fun¢do do instrumento foi obtida na
mesma configuragdo instrumental usando o material de referéncia padrdo NIST SRM1976
(a-Al203). O método Rietveld de ajuste de padrdo de difracdo e refinamento estrutural

(microestrutural) por abordagem de convolugdo para a modelagem de perfil de picos

implementado no software Topas-Academic foi utilizado para obter a

composi¢do da fase cristalina e os tamanhos médios de cristalitos das respectivas fases. A
funcdo Voigt foi empregada para modelar o efeito de tamanho dos cristalitos, que consiste
em um alargamento caracteristico dos picos de difragdo de raios X (STOKES; WILSON,
1942).

4.2.2.2 Microscopia Eletronica de Varredura (MEV)

A imagem do material foi adquirida usando o miscroscopio Helios Nanolab 650 Dual
Beam, equipamento pertencente a Divisdo de Metrologia de Materiais — DIMAT
(INMETRO). As imagens de MEV foram obtidas usando 2 kV, 13 pA, filamento FEG e
detectores de ETD e TLD. Para obtenc¢do das imagens as amostras foram inseridas em fitas

condutoras adesivas de carbono.

4.2.2.3 Analise de adsor¢do e dessor¢do de nitrogénio (BET)

A area superficial especifica foi determinada pelo método de Brunauer-Emmett-Teller
(BET), e as isotermas de adsor¢do e dessor¢do de nitrogénio foram medidas usando o
equipamento Quantachrome Instruments, modelo Autosorb-1. Para determinagdo da area
superficial a amostra do residuo foi degaseificada a 130 °C durante 20 h, e as isotermas de

adsorcdo e dessor¢do de nitrogénio foram medidas a 77 K (-196 °C).
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4.2.2.4 Espectroscopia de fotoelétrons excitados por raios - X (XPS)

O X-ray Photoelectron Spectroscopy (XPS) também ¢ chamado de ESCA (Electron
Spectroscopy for Chemical Analysis) ¢ uma técnica usada para explorar as propriedades dos
atomos, moléculas, sélidos e superficies, baseada no efeito fotoelétrico. Desta forma, esta
técnica consiste em irradiar a superficie de uma amostra a vacuo com uma fonte de raios X
monoenergética, ¢ analisar a energia cinética dos fotoelétrons emitidos (RODRIGUES,
2014). A analise por XPS do residuo foi realizada em condi¢des de ultra-alto vacuo (pressao
de base = 10 -10 mbar) utilizando fonte de raio-X Al (Ko=1486,7 ¢V), onde a corrente de
emissdo ajustada foi de 20 mA e tensdo de 15 kV. Os espectros tipo varredura foram
adquiridos na faixa de 1100 — 0 eV, tempo de aquisi¢do de 0,3 eV, e passo de energia do
analisador de 20 eV. Os espectros em alta resolucdo foram coletados em diferentes regides:
Zn 2p, Fe 2p, O 1s, Ca 2p, C 1Is e Si 2p. O software CasaXPS foi utilizado para o tratamento

dos espectros.

4.3 CONFIGURACAO EXPERIMENTAL

4.3.1 Experimentos preliminares de fotodegradacio

O sistema reacional utilizado para os experimentos foi formado por um reator de vidro
cilindrico fechado (total volume = 500 mL) com iluminag¢do interna e uma area iluminada de
179 cm? (Figura 5). Uma lampada foi colocada na linha central dentro de um bulbo de quartzo
para evitar o contato com a amostra, agitadores magnéticos foram posicionados na parte
inferior do reator, e um sistema de recirculagdo de 4gua manteve uma temperatura constante
de 25 °C. A lampada utilizada foi de 6W (21 cm de comprimento e 2,6 cm de diametro),
emitindo radiacao na UVA (Black Light — Philips F6T5/BL faixa de 350 a 400 nm com pico
em 356 nm e 6.80 mW cm 2). Uma solugdo combinada dos trés antibioticos a 200 ug. L' foi
utilizada para cada experimento, mantendo um volume constante de 500 mL no reator. Os
experimentos foram realizados na auséncia do catalisador e H,O» (fotolise UVA); somente o
catalisador no escuro para verificar a adsor¢io (catalisador = 500 mg. L!); somente o H,O»
no escuro (H20» 120 mg. L'); catalisador e peroxido de hidrogénio no escuro
(catalisador/H>0»: 500/120 mg. L!). Os experimentos com luz UVA foram realizados com o
catalisador (catalisador/UV 500 mg. L!); H,O»/UV (120 mg. L); catalisador/H>O,/UV
(500/120 mg. L'! in pH 3, 5 e 6). Adicionalmente, experimentos em pH 3 foram realizados
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variando a concentragio do catalisador: H2O, em proporgdes de 500:50 e 100:24 mg. L,

respectivamente.

Figura 5: Reator de bancada para os ensaios de fotodegradacao

Fonte: Autor.

4.3.2 Otimizacao da remocao dos antibiéticos usando o design of experiments (DoE)

Devido aos ensaios preliminares, a faixa de concentragcdo do catalisador estudada foi
de 40 — 500 mg. L', a relagdo estequiométrica Fe/ H,O de 0,3 — 1,7, e a faixa de pH de 2,5
— 5, 5usando HCIl e NaOH para ajuste do pH (Tabela 9).

Tabela 9. Condigdes experimentais em termos de concentragdo do catalisador, peroxido de

hidrogénio e pH usadas no DCCR.

Variaveis Codigo Valores das variaveis
-1.68 -1 0 +1 +1.68
Concentracdo do catalisador (mg L) X1 40 133,09 270 406,91 500
H>O»> (relagdo estequiométrica Fe/H,0,2) X2 0,3 0,58 1,0 1,42 1,7
pH X3 2,5 3,11 4,0 4,89 5,5

Fonte: Autor.



Para o planejamento DCCR com trés variaveis independentes foram executados um
total de 19 experimentos. Oito experimentos referentes ao planejamento fatorial 2k (todas as
combinagdes possiveis de valores codificados entre +1 e -1) para k=3 varidveis, seis
experimentos relacionados aos pontos axiais (+1,68 e -1,68) e mais cinco experimentos para
repeticdes do ponto central. Esses dados foram obtidos utilizando o software Statistica 10.0.
A Tabela 10 apresenta a matriz do Delineamento Composto Central Rotacional (DCCR), com

as variaveis codificadas e seus respectivos valores reais.

Tabela 10. Matriz do planejamento DCCR com os valores das variaveis reais e codificados

(entre parénteses).

(continua)
Concentracio
Experimento Xi X2 X3 catalisador H20:2 pH
(mg/L)
1 -1 -1 -1 133,09 0,58 (18,53mg/L) | 3,11
2 +1 -1 -1 406,91 0,58 (56,64mg/L) | 3,11
3 -1 +1 -1 133,09 1,42 (45,36 mg/L) | 3,11
4 +1 +1 -1 406,91 1,42 (138,67mg/L) | 3,11
5 -1 -1 +1 133,09 0,58 (18,53mg/L) | 4,89
6 +1 -1 +1 406,91 0,58 (56,64mg/L) | 4,89
7 -1 +1 +1 133,09 1,42 (45,36 mg/L) | 4,89
8 +1 +1 +1 406,91 1,42 (138,67mg/L) | 4,89
9 -1,68 0 0 40 1,0 (9,6 mg/L) 4,0
10 +1,68 0 0 500 1,0 (120 mg/L) 4,0
11 0 -1,68 0 270 0,3 (19,44 mg/L) | 4,0
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Tabela 10. Matriz do planejamento DCCR com os valores das variaveis reais e codificados

(entre parénteses).

(conclusdo).
Concentracio
Experimento Xi X2 X3 catalisador H20: pH
(mg/L)
12 0 +1,68 0 270 1,7 (110,16 mg/L) | 4,0
13 0 0 -1,68 270 1,0 (64,8 mg/L) | 2,5
14 0 0 +1,68 270 1,0 (64,8 mg/L) | 5,5
15 0 0 0 270 1,0 (64,8 mg/L) | 4,0
16 0 0 0 270 1,0 (64,8 mg/L) | 4,0
17 0 0 0 270 1,0 (64,8 mg/L) | 4,0
18 0 0 0 270 1,0 (64,8 mg/L) | 4,0
19 0 0 0 270 1,0 (64,8 mg/L) | 4,0

Fonte: Autor.

Apos a otimizagdo das variaveis foram realizados experimentos na matriz efluente e
na matriz agua ultrapura com adi¢do de sequestrantes de radical para avaliar as principais
espécies reativas envolvidas na degradagcdo de cada antibiotico. A influéncia da matriz foi
avaliada utilizando o efluente obtido da Estacdo de Tratamento de Efluentes (WWTP) da
Fiocruz, localizada no Rio de Janeiro, Brasil. As amostras de 4guas residuais foram coletadas
ap6s passarem pelo sistema de tratamento biologico secundario de lodos ativados, € a
caracteriza¢ao do efluente pode ser visualizada na Tabela 11. A caracterizagdo fisico-quimica
do efluente foi realizada seguindo os procedimentos da APHA (2017). Coliformes totais e E.
coli foram quantificados pelo método de Colilert (BORDNER; WINTER; SCARPINO,
1978).



Tabela 11. Caracteristicas fisicas e quimicas do efluente da ETE
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Parametros analisados Valor
Temperatura (°C) 23.1
pH 7,3
Eh (mV) -30,5
Condutividade (ps.cm™) 550,6
Turbidez (NTU) 3,4
Sélidos Totais (mg.L ') 81,3
Sélidos Suspensos Totais (mg.L 1) 27,4
DQO (mg/L) 19,2
Carbono Organico Total (mg.L™") 2,1
Carbono Total (mg.L™") 7,7
Nitrogénio Total (mg.L ™) 4,1
Fosforo Total (mg.L™!) 0,6

Fonte: Autor.

A determinagdo das principais espécies reativas geradas durante o tratamento

fotocatalitico dos antibidticos foi avaliada a partir da adicdo de sequestrantes (scavengers)

(CHEN et al., 2021a; DAS et al., 2020; JIMENEZ et al., 2015; NETO et al., 2021; PETALA

et al., 2021; SENASU et al., 2020) ao meio reacional otimizado, utilizando o mesmo foto-

reator, de acordo com a Tabela 12.

Tabela 12. Estratégia para determinar a principal espécie reativa envolvida na fotocatélise

dos antibioticos.

(continua)
Espécie reativa
Sequestrante adicionado Mecanismo de avaliacao
inibida
A degradagao ocorre, participagdo de
OH’ 2-propanol (0.14 M) s P P
(e, 027, H202, h)

o OH' KI(1.2x10°M)e A degradagdo ocorre, participacao de

e

2-propanol (0.14 M) (e, 027, H2O»)




Tabela 12. Estratégia para determinar a principal espécie reativa envolvida na fotocatalise

dos antibioticos.

(conclusdo).
Espécie reativa
Sequestrante adicionado Mecanismo de avaliaciao
inibida
0.0 O Tiron 3x 10° M) e A degradacgdo ocorre, participacdo de
»"e OH’
2-propanol (0.14 M) (e, H202, h")

Fonte: CHEN et al., 2021., IMENEZ et al., 2015., NETO et al., 2021., PETALA et al., 2021.

4.4 DETERMINACOES ANALITICAS

4.4.1 Determinacao dos antibiéticos

Os antibioticos foram quantificados por um HPLC (Agilent 1200) usando um detector
de arranjo de diodos. A separacao dos antibidticos foi realizada utilizando uma coluna C18
Eclipse (4.0 mm x 250 mm x 5 mm) a 25°C. A fase movel foi formada por 80% de uma
solugdo aquosa de 4cido formico 0,1% (B) e 20% acetonitrila (A), 80:20, e o gradiente de
elui¢do foi 0 — 8,0 min, 80% B; 8,0 — 9,0 min, 15% B; 9,0 — 11,0 min, 80% B; e 11,0 — 16,0
min, 80% B. A razio do fluxo foi de 1,2 mL.min"!, e 0 comprimento de onda foi monitorado,
sendo 277 nm para o CIP, 265 nm para o SMX, e 360 nm para a TET. Os limites de detec¢do
(LD) foram 0,25, 0,50 e 1,12 ng. L' e de quantificacdo (LQ) foram 5,0, 10, e 25 ng. L™! para
SMX, CIP e TET, respectivamente. As amostras foram filtradas usando uma seringa com
filtro de nylon (0,45 pm x 13 mm) antes da analise no HPLC. O consumo de H>O> residual
foi determinado de acordo com o método com metavanadato de amodnio, conforme descrito
por Nogueira., Oliveira., Paterlini (2005), e o ferro dissolvido em agua foi analisado

utilizando o método ISO 6332:2009.

4.5 DETERMINACAO DOS PRODUTOS DA TRANSFORMACAO (PTs)
Apos a realizagao dos ensaios de fotodegradagao nas condi¢des otimizadas, amostras
de 5 ml foram coletadas nos diferentes tempos (0, 2, 5, 10 20, 30, 40, 60, 90 e 120 minutos),

as reagdes foram interrompidas pela adi¢ao de uma solug¢ao 28% p/v de bissulfito de sodio a
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cada amostra, imediatamente apds a coleta. As amostras dos antibidticos degradados em dgua
ultrapura foram filtradas, primeiramente com um filtro de microfibra de vidro de 0,7 pm
(Millipore) e posteriormente em membrana de nylon de 0,45um (Millipore).

A técnica analitica utilizada na determinacdo dos produtos da transformagao foi a
cromatografia em fase liquida (LC) (Shimadzu Nexera X2) acoplada a um espectrometro de
massas quadrupolo por tempo de voo QTOF (BrukerDaltonics, Impact II) (LC-QTOF MS).
O sistema LC foi equipado com uma coluna analitica de fase reversa C18 Hypersil GOLD
(150 mm x 2,1 mm x 3um). Durante a anélise a temperatura da coluna foi mantida a 35°C. A
fase movel foi constituida por uma mistura de metanol (MeOH) acidificado com 0,1% de
acido formico (A) e agua MilliQ acidificada com 0,1% de acido férmico a um fluxo de 0,5
mL. min'. Um gradiente progressivo foi realizado: 0 a I min 95% B; 0 a 11 minutos 95% B
para 5% B, com uma rampa linear mantida por 3 minutos, de 14 para 16 minutos foi de 5%
B para 95% B em uma rampa linear mantida por 4 minutos. O tempo total de cada analise foi
de 20 minutos, e o volume de inje¢ao foi 10 pL. O espectrofotdmetro de massas QTOF foi
operado no modo de ionizagdo positiva usando as seguintes condigdes: capilar 4000 V,
nebulizador 40 psi, gas de secagem 9,0 L. min ~ !, temperatura do gas 200°C, End Plate Offset
500V, e uma solucao de formiato de sddio foi utilizada como calibrador em cada amostra. O
sistema QTOF MS foi operado em modo de aquisi¢do de dissociacao induzida por colisao de
banda larga (bbCID — perfil de fragmentag¢do) que forneceu um espectro MS e MS/MS ao
mesmo tempo. Todas as informag¢des do MS foram gravadas na faixa m/c de 50 — 1200 com
uma taxa de varredura de 2 Hz. O modo do bbCID permitido para o trabalho com duas
energias de colisdo diferentes: uma para o MS de 4 eV, e a segunda que aplica 25 eV para
obter o espectro MS/MS. O software DataAnalysis 4.2 foi utilizado, e em muitos casos, para
ions com um desvio de aproximadamente 5 ppm de erro foi atribuida uma composi¢ao
elementar possivel e equivalente de dupla ligacdo (RDB). A Tabela 13 apresenta os PTs

identificados provisoriamente por LC-OTOF MS usando uma estratégia de triagem suspeita.



Tabela 13. Antibioticos e PTs identificados provisoriamente por LC-QTOF MS usando

estratégia de triagem suspeita

(continua)

Antibiético

Tr

(min)

Experimental

m/c

Férmula fon
[M+H]*

Calculado

m/z

Erro
(ppm)

mSigma

RDB

314.1304 Ci7H17FN3O2 | 314.1299 | -1.4 3.3 10.5

288.1508 CisH1sFN3O | 288.1507 | -0.5 9.2 8.5

274.0988 C1aH13FN3O2 | 274.0986 | -0.6 12.9 9.5

245.1085 CusH1sFN2O | 2451085 | -0.3 8.3 8.5

231.0566 C12HsFN2O, | 231.0564 | -0.6 8.6 9.5

PT 348 CIP 54 348.1361 Ci7H1oFN3O4 | 348.1354 | -1.9 3.6 9.5
330.1251 Ci7H17FNsOs | 330.1248 | -0.7 2269 | 105

304.1458 Ci16H1oFN3O2 | 304.1456 | -0.8 22.5 8.5

287.0827 CisH12FN2Os | 287.0826 | -0.3 32.8 | 10.5

261.1034 CuH1sFN20O2 | 261.1034 0 9.1 8.5

247.0515 C12HsFN2O3 | 247.0513 | -0.6 9.9 9.5

CIP TP 263 6,3 263.0825 CisH12FN2Os | 263.0826 0.6 14.3 8.5
285.0647 | CisH11FN2NaO3z | 285.0646 | -0.5 39.4 8.5

245.0717 C1sH1oFN202 | 245.0721 1.7 9.6 9.5

217.0771 C12H10FN2O | 217.0772 0.4 20.9 8.5

CIP TP 330 4,6 330.1452 C17H20N304 330.1448 | -1.2 5.7 9.5
352.1273 Ci7H19NsNaO, | 352.1268 | -1.4 23.6 9.5

312.1343 C17H18N303 312.1343 | -0.1 10.2 | 105

272.1031 C14H14N303 272.103 -0.5 24.4 9.5

229.0608 C12H9N2O3 229.0608 | -0.1 11.4 9.5

TP CIP 306 5,0 306.1246 CisH17FN3Os | 306.1248 0.7 22.9 8.5
328.1076 | CisHisFN3NaO3z | 328.1068 | -2.4 n.a. 8.5

276.0415

C10H1:N3NaOsS

276.0413

7.1

6.5




Tabela 13. Antibioticos e PTs identificados provisoriamente por LC-QTOF MS usando

estratégia de triagem suspeita

(continuacao)
Antibiético T.r Experimental | Férmula fon | Calculado | Erro mSigma| RDB
(min) m/c [M+H]* m/z (ppm)
156.0113 C6HBENO2S 156.0114 0.6 8.3 4.5
108.0444 CsHsNO 108.0444 0.2 3.1 4.5
99.0553 C4H7N20 99.0553 0.2 6 25
92.0495 CeHsN 92.0495 0.2 2885 | 45
TP SMX 268 4,1 268.0383 C10H10N304S | 268.0387 11 30.2 7.5
TP SMX 270 4,7 270.0543 C10H12N304S | 270.0543 0.1 15.6 6.5
292.0363 | C1oH1:N3NaO4S | 292.0362 -0.2 125 6.5
124.0393 CsHeNO: 124.0393 0.3 8.7 4.5
109.0521 CsHsN4 109.0509 | -11.7 35 4.5
108.0445 CsHsNO 108.0444 -0.6 589.9 | 45
99.0553 CsH7N20 99.0553 0 25.3 2.5
TP SMX271| 5,0 271.0383 C10H11N20sS | 271.0383 0.2 14.6 6.5
293.0203 | C10H10N2NaOsS | 293.0203 0 9.5 6.5
172.9901 CeHs04S 172.9903 1 141 4.5
137.035 CeHsN20, 137.0346 -3.5 57.6 5.5
125.0233 CeHs03 125.0233 0 167.1 45
99.0553 CsH7N20 99.0553 -0.6 33.8 2.5
TPSMX272| 24 272.0697 C10H14N304S | 272.0700 1.1 5 55
294.0564 | CioH13N3NaOsS| 294.0519 | -15.2 | 109.5 55
156.0112 CeHeNO2S 156.0114 14 8.7 4.5
TP SMX 99 19 99.0554 CsH7N20 99.0553 -1.2 1.8 25
TP SMX 288 1,8 288.0652 C10H14N30sS | 288.0649 -1.1 21.5 55
310.0465 | C10H13N3NaOsS | 310.0468 0.9 11.9 5.5
156.0111 CsHsNO2S 156.0114 1.6 28.9 4.5
[ TET || wsasts T CaiaNOn [T453505 | 06 35 115

428.1349 C2H2NOs 428.134 -2.2 5.7 12.5

410.1237 C22H20NO7 410.1234 -0.7 12.7 13.5




Tabela 13. Antibioticos e PTs identificados provisoriamente por LC-QTOF MS usando

estratégia de triagem suspeita

(conclusdo).
o Tr | Experimental | Formulafon | Calculado | Erro )
Antibiotico ) mSigma| RDB
(min) m/c [M+H]* m/z (ppm)
392.1132 C22H1sNOs 392.1129 | -0.8 9 14.5
365.0657 C20H1307 365.0656 | -0.3 5.3 145
154.0498 C7HsNOs 154.0499 0.7 1.6 4.5

TP TET 4,9
461(A) 461.1561 C22H25N20, 461.1555 -14 24.8 11.5

444.1303 C22H22NOy 4441289 -3.1 n.a. 12.5
400.1400 CaH22NO; 400.1391 -2.4 n.a. 115

TP TET 5,5
461(B) 461.1566 C22H25N20, 461.1555 -2.4 447 | 11.5

444.1300 C22H22NOy 4441289 -2.5 211 | 125
400.1401 C21H22NO7 400.1391 -2.6 188 | 115

Tr — tempo de reten¢do; m/c — relagdo massa/carga; RBD — Composicao elementar possivel
e equivalente de dupla ligagao.

Fonte: Autor.
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5 RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1 REVISAO DOS ESTUDOS SOBRE FOTOCATALISE HETEROGENA NA
DEGRADACAO DE ANTIBIOTICOS

A partir da busca bibliografica 52 artigos foram selecionados e avaliados conforme
as seguintes informagdes: nome do autor, ano, titulo do artigo, pais/nacionalidade,
contaminante estudado, concentracao estudada, matriz estudada, escala do reator, catalisador
utilizado e se estava em suspensao ou imobilizado, pH, temperatura, fonte luminosa, e
mensuracao da degradacdo para cada antibidtico: CIP (Tabela 14), SMX (Tabela 15) e TET
(Tabela 16).
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Tabela 14. Fotocatalisadores utilizados na degradagdo do antibidtico CIP

(continua)
S ou
Ref. [CIP] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterizacio . pH (°C) Fonte Mensuracao
luz solar e
Duran- 100 %
, agua Au, Ag and EDS, TEM, BET, UVC (1500
Alvarezet 30mg. L ) lab ) 0,5 g.L! S NI 25 degradagao
destilada Cu/ TiO; DRS W, Xenon, .
al., 2015 em 90 min
500 W)
57%
degradacao
. (agua
Duran- agua XRD, TEM, luz visivel, )
) 30mg.L'e AgBr/Ag/Bi> destilada:30
Alvarez et destilada  lab 0,5g.L! SEM, XPS, S NI 25 Xenon 50
50 ug,L! WOs mg. L), e
al., 2019 e torneira DRS, BET W
100% (agua
torneira: 50

ug. L)




Tabela 14. Fotocatalisadores utilizados na degradagao do antibiético CIP
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(continuacao)
S ou
Ref. [CIP] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterizacio . pH (°O) Fonte Mensurac¢ao
100%
degradacao
) agua 3,0 (agua
Eskandari i UV (Hg, 9 _
10 mg.L"! destilada  lab ZnO 0,15 gL XRD S e NI destilada),
et al.,2017 _
e torneira 8,0 91,6% (agua
torneira), 140
min
Diaz- 90%
agua F-TiO»- XRD, XRF, UV (300
Sénchezet 20 mg.L! i lab Sel! S NI NI degradagao,
destilada IL[HT]-500 TEM, EDS W) )
al., 2021 10 min
HR-TEM, SEM,
FTIR, XPS, 92%
Kumar Das agua ZFCN- '
NI lab NI EDS, Raman S NI NI luz isivel degradacao,
etal., 2019 destilada 20PPY

spectroscopia, N>

1sotherm

120 min




Tabela 14. Fotocatalisadores utilizados na degradagao do antibiético CIP
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(continuacao)
S ou
Ref. [CIP] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterizacio . pH (°O) Fonte Mensuracao
54%
Lai et al., agua ) TEM, EDS, luz visivel
10 mg.L! ) lab CuS/BiVO4 1gL! S NI NI degradagao,
2018 destilada XRD, XPS, (300 W, Xe) .
90 min
DRS, EIS, ESR
o 98%
Mao et al., agua ] XRD, TGA, )
NI NI  G3N4/Bi2WO NI NI NI NI luzvisivel degradado em
2019 destilada TEM, BET
6 120 min
o agua 90%
Sturiniet 20 -50 pg ] )
superfici  lab Ti02 NI NI S NI NI  luzsolar degradada em
al., 2012 L!
al (rio) 15 min
Diaz- 80%
agua 1Cu-TiO»- XRD, TEM, luz UV, Xe
Sanchezet 20 mg.L! lab 0,5g.L! S NI NI degradacio
destilada 600 SEM 300W
al., 2021 em 15 min
95%
Teixeira et agua ' luz solar
5mg.’! lab  TiO./PVDF 1gL! EDX. SEM S NI NI degradacio
al., 2018 destilada artificial

em 72 h
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Tabela 14. Fotocatalisadores utilizados na degradagao do antibiético CIP

(continuacao)
S ou
Ref. [CIP] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterizacio . pH (°C) Fonte Mensuracao
Van 80% de
agua ]
Doorslaer 20 mg. L™ ) lab Ti02-P25 0,5 g.L! NI S NI 24,8 UvC degradagao
destilada _
etal., 2011 em 15 min
XRD, FT-IR, 57,6%
Yusoff et agua ‘ 3,0 -
20 mg.L! lab Bi0OI 1gL! SEM, UV-Vis S NI degradagao,
al., 2019 destilada 11,0 fluorescente ‘
DRS, TEM 90 min
g- luz visivel 86,72%
agua XRD, SEM,
Xue, 2019 20 mg.L! lab  C3N4/BixWO 0,6 g.L! S NI NI (300W Xe) degradacio,
destilada TEM, EDS, XPS ‘
o/Agl 60 min
Lu et al, agua NiS/MoS,/g- XRD, XPS, 71,3%,120
NI lab NI NI NI NI luzUV-Vis
2017 destilada C3N4 TEM, EDS, DRS min
‘ XRD, XPS, ) Razao de
Zhang et agua PMS/CuBi>O luz visivel
5mg.L’! ' lab 0,5 mg.L™! SEM, TEM, S NI NI degradagio
al., 2020 destilada 4 300 W Xe

DMPO/TEMP 0.0838 min™!




64

Tabela 14. Fotocatalisadores utilizados na degradagao do antibiético CIP

(conclusio).
S ou
Ref. [CIP] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterizacio . pH (°O) Fonte Mensurac¢ao
Estrada- agua 91% de
Florezet 40 mg.L! destilada lab TiOz - P25 0,5 g.L! NI NI 57 NI luzUVA degradagao
al., 2020 e urina em 60 min

Fonte: Autor.

NI — Nao informado; lab — Laboratorial; S — suspensao; I — imobilizado.
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(continua)
Ref. [SMX] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterizagdo Soul pH (°C) Fonte Mensuracio
_ ) . XRD, XPS, iy Razo de
flhaggzeg Sr'\r/l'xl_‘_f e PMOS//(\:/‘IJ_B'Z 05mgL-l  SEM, TEM, S NI NI 'suozov\;\s}";fe' degradacéo de
8 g- ‘ DMPO/TEMP 0.0237 min""!
Estrada- . 4,7 0 .
Florezet NI U jab TioeP25 05gL-l NI s - NI uva O6%degradacdo
destilada em 60 min
al., 2020 5,6
Moreiraet 100 Lllg. L~ efluente Piloto GO-TiO.e 2g.L-1 NI S 55 432 luz solar fotocatalitica:
al., 2018 urbano  (CPC) GO- UVA P25 > GO-TiO2
TiO2/H.0; 720 10e >
Ti02
Borges et 1 agua N 1 XRD, BET, UVC (9 90% remocdo em
al., 2016 OMOLT egtilaga 1 TIO2GAC 5ol TGA/DTG S NENE 7y 35 h
100% degradagéo
Carbajo et 4 agua Piloto TiO2-P25e 1 radiagio em 22 min (TiO2-
al, 2016 OOMOLT Gestilada (CPC)  TiEt-aso  200mgLT  XRD,BET S NEONE Ghlaruv P25), e 28 min
(TiEt-450)
efluente
Carbonaro 1 L . 4 80% de
etal., 2013 50 pg.L secugdarl lab TiO> 49.L XRD, XPS S 8,0 NI UVA degradacéo em 6 h
UV-Vis
Rodrigues i agua Ce0,8Gd0,2 i XRD, TEM, lampada  97% degradacéo
etal, 2019 22 ML geiilada 1 op-gmioz 919D BET S NEONE Gehg, 15 em 120 min

W
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(continuacao)
Ref. [SMX] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterizacio pH (°O) Fonte Mensuracao
SEM, EDS, e
Guo et al., 10 ma. L agua lab MnOz-Fe203 60 ma.L- XRD, TEM, 3:0 o5 IL;\”/] \;lisa’l 90% degradacdo
2020 95" destilada (MF) g XPS, BET, P em 40 min
13,0 Xe, 35W
EPR
95% degradacéo
Hu et al 15210 saua FE-SEM, TEM, em 270 min na
2020 N m E des?ilada lab BF-PMCs 0,2¢g.L"? XRD, XPS, 45 NI NI concentracéo de
9. BET 1,5mg.L", e 31%
a10 mg.L*
. 100% de
Huetal., 4 dagua . 1 UVA, Xe, x
2007 100 pg.L destilada lab TiO2 0,19.L NI 30 25 A50W degradarlg?r? em 60
s0ua 92% de
Linetal, 5mg.L? 9 lab TiO2-rGO 0,3¢g.L? TEM, FTIR 6,0 23 UV-Vis degradagdo SMX
destilada .
2016 em 180 min
7,5;
Makropoul . - 84% de
oetal, 10mg.L* agua lab ZnO 200 mg. Lt XRD, SEM, 105 UVA  degradacdo em 60
destilada BET , e .
2020 min
12,5
. luz 96,6% de
Zhang et agua PMS/FeVO4 XRD, XPS, ] .
al. 2021 20 pg.L-1 destilada lab VL 059.L-1 TEM, EPR 54 25 3\(;I()S\:\\//e)l<’e degradarlgziir? em 60
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(conclusdo).
Ref. [SMX] Matriz Escala Catalisador |[Catalisador] Caracterizacio Soul pH (°C) Fonte Mensuracao
91,27%
degradagdo SMX
) em 53 minutos
Zhang et 1 agua . 1 SEM, BET, luz UV, o
al. 2017 10 mg,L destilada lab TiO2/pBC 0,29.L XRD S 40 25 50 W. Xe (TiO2-pBC), e
58,47%
degradagdo SMX
em 136 min.
luz solar 88,5% de
Zhu et al., 1 agua 1 XRD, FESEM, artificial, degradacdo em 3 h
2018 O0MILT gegilaga 1R WOJCNT 20 L TEM, XPS S NENE apow, 2 gL
Xe catalisador).
Huetal., 4 agua . 1 UVA,  100% degradacdo
2007 100 mg.L destilada lab oz Olgl NI S 30 25 450W, Xe em 60 min
-1
1(% clzlﬁgﬁlt_e efluente Efluente real:
. urbano 100% em 30 min,
Biancullo — real) e _150 real e lab TiO2-P25 1g.L1 NI S NEONE UVATA agua destilada:
etal, 2019 mg.L1 . LEDs X
(3qua agua abaixo do _I_Q em
destilada)  PU"@ 10'min

Fonte: Autor.

NI — Nao informado; lab — Laboratorial; S — suspensao; I — imobilizado.
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Tabela 16. Fotocatalisadores utilizados na degradacdo do antibiotico TET

(continua)
Ref. [TET] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterizacio Soul pH (°C) Fonte Mensuracio
, XRD, XPS, BET, 0 x
Luetal, agud ah NiS/M0S2/g-CsNa NI TEM, HR-TEM, NI NI NI luzvisivel 6:2% de degradagdo
2017 destilada DRS em2h
XRD, XPS, Luz visivel
Chen et 80 agua o 1 FESEM, EDS, 100% de degradacéo
al., 2021  mg.L? destilada lab CuO-BIVO, +PMS 2g.L PL and UV-vis S 4 25 g?gr?o\é\)/ em 50 min
DRS techniques
. UV-Vis
Murillo- , XRD, DRS, FE- 0 ~
Sierra et mZOL_l dei%‘f: o lab WO3/ZnS 5g.L? SEM, TEM, s 7 NI (g?]? \/\ggoe 100% dggﬁ?ﬁgao em
al, 2021 M9 STEM, XPS P, 4%
mW cm™ %)
Ikhlef-
Taguelmi 30e40  &gua . . 1 XRD, FTIR, luz UV-  72% degradacdo em
mtetal., mg.L? destilada it Chitosan/TiO(P25) Olgl DRS and SEM S 4 25 Vis (30 W) 60 min
2020
XRD, TEM .
. . . ! i UV-Vis 83,68% de
Wanget 10 mg. agua Bi,WQ¢/BiFeOs/g- 1 XSS, SEM, FT- e
al, 2021 L% destilada 20 CaN lol IR, UV-DRS, S NI NP (500W - degradagao em 45
EIS Xe) min
. XRD, FT-IR . .
Zhang et 300 agua i 4 ’ L luz visivel 99,7% de degradagéo
al., 2020 mg.L? destilada lab MIL-53(Fe) 0.2gL XPSSIéhS/IEII\EAéIIQ:E S NI NI 300 W Xe em 80 min
Shietal., 10 agua 4 SEM, HRTEM, - 76,9% degradacdo em
2019 mg.L? destilada lab Ag2WO/CaNs 05gL DRX S NI N luz visivel 180 minutos
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(continuacao)
Ref. [TET] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterizacio Soul pH (°C) Fonte Mensuracao
Huetal., 50 agua . . . 1 SEM, HRTEM, .
2019 mg.L" destilada lab  BiOCI/TiOy/sepiolite 0,6 g.L DRX S NI NI luz visivel NI
Huetal., 30 agua . . 4 SEM, HRTEM, - 0 .
2019 mg.LL destilada lab TiO2/BiOCI lg.L DRX S 3 NI luz visivel  91,78% em 240 min
Huanget 20pug.L~ A&gua . 1 DRX; SEM; - 0 .
al.. 2019 1 destilada lab AgBI/Bi;WOs lg.L TEM: DRS: BET S NI NI luz visivel 87,5% em 60 min
Koutavara , . TEM, EDS, 0 ~
ouetal, ﬁ_l deas?ill‘: o lab NEEBN'SSQ'S;‘O 03g.L? XRD, BET, e S NI NI luzsolar 00% dggﬁ?s‘?ao em
2021 MO DRS
Luz
Wang et 50 agua i 4 visivel, 0 x
al., 2018 mg.Lt destilada lab Fe (Fe-MILLSs) 059.L XRD, SEM, XS S NI NI xenon 300 96,6% degradacédo 3 h
W
UV-Vis
.z FE-SEM, TEM, (500 W
;’I\’aggfé 30Hg.L dez?i‘f: o lab I{IE;\AZ';’F',RA%?\C/’IZS 5g.L1 HR-TEM, XRD, S NI NI Xenon,  98,6% em 10 min
B EDS, XS, ESR 100 mW
cm-2)
. 3,0 - x
Xue et al., agua . 4 ! . 42% de degradacéo
2015 NI destilada lab BiFeOs 10g.L XRD, SEM S 6,0,e NI luz visivel em 60 minutos

8,0
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(conclusdo).
Ref. [TET] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterizacio Soul pH (°C) Fonte Mensuracio
., 90% de degradacgéo
10 luz visivel
Yuetal, mglL'le &gua AgsPO./AgBr/g- . XRD, SEM, 300w, TET(10mg.L-1)em
. lab 0,59.L S NI NI 10 min, e TET (40
2020 40 mg. destilada C3Na EDS, XPS 160 L-1) d 204
Lt mw.cm -2 MgL-1) de 80,2% em
' 25 min
. XRD, FE-SEM, lampada 0 5
yuetal, 50 - agua TiOu/Fes0s NI HR-TEM,ESR, S 70 NI UvC1g 28% de degradacio
2019 mg.L* destilada DMPO W em 60 min
. XRD, XPS . ~ x
Zhang et 50 agua . 4 : ' luz visivel Razdo de degradacéo
al 2020 mg.L? destilaga 20 PMS/CUBRONVL - 05maLt o SEM TEM S NN 300 wixe  foi de 0109 min”
10, 15, XRD, FE-SEM \/Iilgz(i:%v\l-v
H A ] 1 1 0, X
Khodadadi 20,25e  agua . ponjssiolTio, 0,005 L% HRTEM ESR. s 27 N g50p | 100% de degradagdo
etal., 2017 30  destilada e9 em 200 min
1 DMPO W/Cm?2
mg.L u)
, . luz visivel 91,13% de
Xue et al., 20 agua g-CsN4/Bi,WOes/Agl 1 XRD, SEM, s
2019 mgl? destilada 20 (CBA) 06gL TEM, EDS, XPS NE- NI gfgr?o\é\)’ degradarﬁ?r? em 60

Fonte: Autor.

NI — Nao informado; lab — Laboratorial; S — suspensao; I — imobilizado.



5.1.1 Fotocatalise heterogénea dos antibiéticos CIP, SMX e TET: Materiais

fotocataliticos e suas principais caracteristicas

5.1.1.1 TiO2

O uso do TiO2 sintético e comercial (Degussa P-25) tem sido utilizado na
fotodegradacao de antibioticos, devido as caracteristicas como o amplo intervalo de bandgap
na presenca de radiagdo ultravioleta, como também a atividade do TiO; em luz visivel apos
modifica¢des, como a dopagem com metais ou ndo metais ou por meio da formacdo de
heterojun¢des (DE MATOS RODRIGUES et al., 2019; DIAZ-SANCHEZ et al., 2021
DURAN-ALVAREZ, ET AL., 2016; LIN; WANG; XU, 2017; SHEHU IMAM; ADNAN;
MOHD KAUS, 2018; TEIXEIRA et al., 2018 WANG; JIAN, 2015; YU et al., 2020).

A fotocatalise heterogénea com TiO2-P25 na presenca de irradiacdo UVA foi avaliada
para degradagdo de 40 mg. L™ de CIP, obtendo 91% de remogdo em 60 minutos de reagio
(ESTRADA-FLOREZ; SERNA-GALVIS; TORRES-PALMA, 2020). A eficiéncia do
processo fotocatalitico foi associada a adsor¢ao do antibidtico na superficie do catalisador,
juntamente com a quantidade e reatividade das espécies oxigénio singlete (10,) e radical
anion superdxido (O2™) formadas pela absor¢do da luz UVA (DIAZ-SANCHEZ et al., 2021).
O desempenho também esta relacionado com as propriedades fisico-quimicas da CIP que
apresenta na sua estrutura quimica moléculas como a 4-quinolona que ao absorver luz (260
—300 nm) leva a conversao da CIP ao estado triplete com um elevado coeficiente de absor¢ao
molar (4000 — 14000 M. cm ) contribuindo desta forma com a eficiéncia na degradagio
do antibidtico (ALBINI; MONTI, 2003). Os espectros de absor¢cdo desses antibioticos,
principalmente o CIP, apresentam uma calda mais longa que sobrepde o espectro de emissao
da lampada UVA, favorecendo a degradacio pela radiagio UVA (ESTRADA-FLOREZ;
SERNA-GALVIS; TORRES-PALMA, 2020). O pH natural da solucao (6,8) ¢ proximo do
primeiro valor de pKa da CIP, entdo uma fragdo significativa de CIP (~ 50%) esta na forma
positiva, o que torna a interagdo com o TiO; mais baixa, ja que o TiO; estd carregado
positivamente (YUSOFF et al., 2019). O elevado percentual de degradacgao alcangado para o
CIP (91%) esta relacionado ao comportamento fotocatalitico, j& que apos a absorcao de luz,
as quinolonas, como o CIP, podem formar um estado de excitagao tripla, formando oxigénio
singlete ('0,) e radical anion superdxido (O>”) (ESTRADA-FLOREZ; SERNA-GALVIS;
TORRES-PALMA, 2020). O processo fotocatalitico também pode ser favorecido pela
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geracdo de elétrons excitados e lacunas (ESTRADA-FLOREZ; SERNA-GALVIS;
TORRES-PALMA, 2020).

Com o objetivo de aumentar a atividade fotocatalitica de um semicondutor a técnica
de dopagem pode ser utilizada. Os chamados dopantes sdao adicionados a um semicondutor
para modificar as suas propriedades fotocataliticas (DIAZ-SANCHEZ et al., 2021). A forma
mais utilizada para dopagem ¢ o uso de dopantes catidnicos, anidnicos ou uma mistura de
ambos, podendo assim aproveitar as melhores caracteristicas de cada um deles (ISMAEL,
2020). A dopagem pode causar uma sobreposi¢do dos orbitais ‘p’ no sistema, aumentando
assim o transporte de carga para superficie do semicondutor, aumentando desta forma a sua
capacidade fotocatalitica (DIAZ-SANCHEZ et al., 2021). Nesse sentido, a fotocatalise
heterogénea foi avaliada por meio da sintese do catalisador (F-TiO»-IL-[HT]-500, dioxido de
titanio dopado com fluor, para a degradacao do antibidtico CIP na concentragao de 20 mg.L”
! obtendo 90% de degradagdo em 10 minutos de reagdo (DIAZ-SANCHEZ et al., 2021). O
catalisador foi preparado a partir de agregados mesoporosos de nanoparticulas de TiO»
dopadas com 5% de F formados pela hidrélise do isopropoxido de titdnio (TTIP) em uma
solucao de HNO3 com a adigdo de uma solugdo de NaF (5% de fluor), formando o material
F-TiO-IL[HT]-500 apds a etapa de calcinacao a 500 °C (0,8 °C/ minutos durante 16 h). Os
resultados indicaram um elevado potencial do material sintetizado na degradagdo
fotocatalitica do CIP, que apresentou uma estrutura organica com boa afinidade pelo
catalisador. O preparo do catalisador usando um método simples de dopagem com F
aumentou a area superficial do material, sendo observado uma maior constante de reagdo
com o catalisador dopado com F (1,4 x 10 s™) em rela¢io ao ndo dopado (5,2 x 10* S™1). A
dopagem com o F permitiu a formag¢ao de facetas ultra reativas que aumentam a atividade
fotocatalitica, além da formacao de grupos Ti-F na superficie do catalisador que atuam como
armadilhas para elétrons foto gerados, facilitando a transferéncia para moléculas que
adsorvem O (DIAZ-SANCHEZ et al., 2021).

Diferentes materiais de TiO2 dopados com F ou com Cu/F foram preparados através
do método sol-gel modificado com base na hidrolise acida do isopropdxido de titanio (TTIP)
para serem aplicados no estudo de fotodegradagdo do antibidtico CIP (20 mg. L) (DIAZ-
SANCHEZ et al., 2021). Os resultados encontrados indicaram 80% de degradagéo do CIP
em 15 minutos de reacdo, utilizando o TiO2-Cu na presenca de luz UV 300 W. Foi observada
correlagdo entre a capacidade de adsorcdo, que indica a afinidade do poluente com a

superficie do catalisador, com a atividade fotocatalitica. A caracterizagao do catalisador



revelou uma morfologia ideal em nanoparticulas do TiO; produzida pela dopagem com Cu e
ultra faces reativas com uma diminuicao do valor de band gap, formado pela dopagem com
F. Além disso, o efeito sinérgico do Cu, e F na dopagem, possibilitou uma estabilizacdo da
fase anatase favorecendo a atividade fotocatalitica, obtendo assim um elevado percentual de
degradagio (DIAZ-SANCHEZ et al., 2021). Utilizando o mesmo principio da dopagem,
metais Ag, Au e Cu foram depositados em formas mono e bimetélicas no semicondutor TiO>
para degradar o antibiotico CIP (SHEHU IMAM; ADNAN; MOHD KAUS, 2018). No inicio
o experimento foi realizado com 0,5 g.L! de TiO, puro, sendo observado que a taxa de
degradagio da CIP em 0,057 min’!. Ao realizar a dopagem com os metais Au, Ag e Cu as
taxas ficaram em 0,06, 0,117 e 0,072 min !, respectivamente, podendo ser observado maior
atividade com a dopagem com Ag e Cu, quando comparado ao TiO> puro. A explicacdo esta
relacionada a eletronegatividade dos dopantes metéalicos. Os metais Ag e Cu sdo menos
eletronegativos, e por isso apresentam um melhor potencial em produzir radicais superdxidos
quando comparados ao Au (SHEHU IMAM; ADNAN; MOHD KAUS, 2018).

Em um outro estudo de dopagem, o TiO; foi sintetizado com diamante dopado com
boro, formando o fotocatalisador TiO2/BDD, utilizado na fotodegradagdo do antibiotico
SMX (50 mg. L") em solucio aquosa e luz UV (comprimento de onda maximo de 222 nm)
(SUZUKI et al., 2022). Com os resultados foi possivel comparara o processo fotocatalitico e
o fotoeletroquimico com dopagem. No processo apenas fotocatalitico foi observado um
percentual de degradagdo do SMX de aproximadamente 80% em 1 h de reagdo, mas com o
tratamento fotocatalitico simultaneo com o fotoeletroquimico (TiO2/BDD), a degradagdo do
SMX foi de 100% no mesmo tempo de reacdo, demonstrando a eficiéncia do sinergismo entre
os dois processos utilizados, permitindo uma maior eficiéncia da degradacao do SMX, em
que os fragmentos foto-induzidos foram decompostos pelo tratamento eletroquimico, e da
mesma forma, os fragmentos formados durante o tratamento eletroquimico foram
decompostos pelo sistema fotocatalitico. O tratamento fotoeletroquimico com dopagem
permitiu a formacao de espécies de oxigénio reativas, responsaveis pela degradagao do SMX
(SUZUKI et al., 2022). J& na juncdo de dioxido de titdnio com zinco, e carvao vegetal tratado
com 4cido (Zn-TiO2/pBC) para avaliar a fotodegradagio do antibiotico SMX (10 mg.L™") foi
alcancado um percentual de remog¢ao do SMX de 81,21% em 30 minutos de reagdo.
Comparando com o TiO> puro ou TiO2/pBC foi observado que o compdsito dopado com

zinco (Zn-TiO2/pBC) apresentou melhor atividade fotocatalitica devido o zinco inibir
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efetivamente a aglomeragdo de TiO, e dificultar a recombinagao de elétrons fotogerados e
lacunas (XIE et al., 2019).

A deposicdo de nanoparticulas metalicas na superficie de catalisadores tem
demonstrado ser um método favoravel na degradagao de compostos organicos em matrizes
aquosas (DURAN-ALVAREZ, ET AL., 2016). Nanoparticulas metalicas sio importantes na
captagdo de radiacdo do espectro visivel devido ao efeito de ressonancia na superficie, como
também ao fato das nanoparticulas atuarem como armadilhas de elétrons, arrastando os
elétrons foto-produzidos na banda de conducao e assim diminuindo a recombinagao elétron-
lacuna. Esses elétrons capturados nas nanoparticulas metalicas podem reduzir o Oa,
produzindo espécies de oxigé€nio reativas como superoxidos e radicais hidroxil (WANG et
al., 2012).

Nanoparticulas fotocataliticas de TiO2-P25 imobilizadas com fluoreto de
polivinilideno (PVDF) foram utilizadas na degradag¢io do antibiotico CIP (5 mg L)
(TEIXEIRA et al., 2018a). O resultado alcancado foi de 95% em 72h, revelando que as
nanoparticulas mal fixadas na superficie de revestimento contribuiram para a diminui¢ao da
eficiéncia fotocatalitica (TEIXEIRA et al.,, 2018b). Além disso, ja foi relatado que a
hidrofilicidade aprimorada de nanocompésitos de TiO2/PVDF quando em comparac¢ao com
o polimero puro ¢ causada pelo aumento da rugosidade na superficie do catalisador
(RAHIMPOUR et al., 2012), devido a presenga de grupos funcionais hidrofilicos nas
nanoparticulas de TiO2, como o oxigénio formado na superficie na presenca de luz irradiada
(CUI et al., 2021; KRISHNAN et al., 2022).

Na degradagio do antibidtico SMX (100 ug.L "), nanocompdsitos de 6xido de grafeno
reduzido com TiO2 (TiO2-rGO) foram utilizados na presenga de luz solar e H>O; (LIN;
WANG; XU, 2017). A adigdo de H20O> ao sistema contendo apenas TiO: aumentou
aproximadamente 4 vezes a eficiéncia de degradagdo do SMX, em comparagdo com o uso
do TiO2 puro, uma vez que o H2O; captura e reage com os elétrons de superficie
fotoinduzidos, suprimindo assim a recombinacdo elétron/lacuna (MOREIRA et al., 2018a),
e também reage com os radicais anions superoxidos, e desta forma, levam a formagao de
radicais hidroxilas adicionais, favorecendo a degradacdo (IKHLEF-TAGUELMIMT et al.,
2020). Em relacao ao sistema TiO»-rGO, foi observado que a eficiéncia de remog¢ao diminui
quando o H>O; foi adicionado ao sistema fotocatalitico. A degrada¢dao do TiO>-rGO pode
ocorrer pelo ataque do H»O; as ligagdes C-C subjacentes na superficie do GO, devido a

defeitos superficiais, podendo reduzir assim a eficiéncia da degradagdo (WANG et al.,
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2018b). Os resultados mostram que o sistema P25/H»0., seguido pelos processos
fotocataliticos P25 e TiO2-rGO foram os tratamentos que apresentaram a melhor eficiéncia
de remocao do antibiotico SMX em menos de 4 horas de reacdo (MOREIRA et al., 2018a).

Para evitar mais uma etapa de separagao do catalisador do efluente, nanocompositos
de 6xido de grafeno reduzido com TiO; (TiO2-rGO) podem ser imobilizados em diferentes
meios suportes, incluindo fibras opticas (LIN; WANG; XU, 2017). Assim, o SMX (5 mg. L-
) foi degradado sob diferentes concentragdes de catalisador conforme a variagio do
percentual de rGO (0,3 a 2,7%) imobilizado em fibra dtica. Utilizando 2,7% de rGO foi
alcangado 92% de degradagdo para o SMX em 180 minutos sob irradiacdo UV (160 w). O
bom desempenho fotocatalitico pode ser atribuido a adsor¢do das moléculas do SMX na
superficie do catalisador devido a grande area superficial especifica de TiO2-rGO
imobilizado em fibra otica, pois a area de superficie pode aumentar com a presenca do rGO,
promovendo assim a adsor¢ao de moléculas organicas (LIN; WANG; XU, 2017). A mistura
de rGO com as nanoparticulas de TiO; reduz a energia do intervalo de banda, e assim absorve
uma faixa de radiacdo do espectro UV e visivel mais ampla, resultando em maior
fotoatividade (MOREIRA et al., 2018a). Além disso, a formagao de uma interface de
heterojuncdo nos nanocompositos de TiO>-rGO na regido de separacdo de carga espacial
pode aumentar a eficiéncia da degradacdo (WANG et al., 2018b). Apos a fotoativagdao do
TiOz, os elétrons podem se transferir para as nanofolhas de rGO, e os orificios fotoinduzidos
migram para o TiO», ocorrendo recombinagdo de ¢ e h', e aumentando o rendimento de
fotons. (LIN; WANG; XU, 2017).

O antibidtico SMX foi degradado utilizando um fotocatalisador elaborado com a
heterojuncdo entre o TiO2 e CeO> dopado com gadolinio (CeGdO./TiO;) (DE MATOS
RODRIGUES et al., 2019). O catalisador (CeGdO2/TiO> 0,1 g.L'"), na proporgdo 1:1,
aplicado a fotocatalise heterogénea mediado por irradiagao UV (lampada de mercurio, 15
W), foi capaz de degradar 97% de SMX em solugdo aquosa (25 mg.L "), em 120 minutos de
reagdo. O desempenho pode ser atribuido a formagao de uma heterojun¢ao caracterizada pela
presenca de mesoporos que ajudam nos processos de adsor¢do na superficie do
fotocatalisador, e uma alta formacado de sitios ativos resultantes da formagdao do par de
elétrons promovida pela excitacdo dos elétrons da banda de valéncia para a banda de
conducdo por meio de fotons (HU et al., 2019c). As estimadas de energia de ativa¢dao dos
materiais foram 3,12, 3,07 e 2,84 eV para CeosGdo202-¢, TiO2 e CeosGdo202-/TiO2,

respectivamente, mostrando uma diminuicao do valor da amostra pura para o composito,
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caracteristica da formacdo de fase intermediaria entre a banda de valéncia e de conducao,
com a presenca de duas estruturas cristalina, devido & juncdo de duas estruturas
(heterojungao) (DE MATOS RODRIGUES et al., 2019).

Um outro composito (BiOCI/TiO2/sepiolita) também foi desenvolvido para
degradagio do antibiético TET (50 mg.L!) na presenca de luz visivel (Xenon 400W) (HU
et al.,, 2019c¢). A estrutura heterogénea sintetizada (BiOCIl/TiO»/sepiolita) apresentou uma
constante de reagao 9,20 vezes maior do que o BiOCl, e 2,08 maior que o TiO», catalisadores
puros. A area de superficie (BET) do composito BiOCl/TiO2/sepiolita foi de 134,0 m?/g, e
dos catalisadores BiOCl e TiO2 puros, 2,9 € 59,4 m%/g, respectivamente. O compdsito
sintetizado apresenta maior atividade em relacdo aos catalisadores puros, indicando que a
formagdo da heteroestrutura ternaria pode aumentar a adsor¢ao, sendo este fato atribuido a
sua maior area de superficie e o volume de poro que pode fornecer locais mais reativos (HU
et al., 2019¢).

O nanocomposito FeNis/SiO2/TiO: foi sintetizado para degradar o antibiotico TET
(10 — 30 mg.L!) em efluente sintético na presenca de luz UV-Vis. A TET (10 mg.L") foi
100% degradada em 200 minutos de reacdo (KHODADADI et al., 2018a). A morfologia
superficial do nanocomposito apresentou uma grande tendéncia de aglomeracao, devido as
suas propriedades magnéticas, o que ajudou na melhor adsor¢cdo do TET ao catalisador, e
consequente maior eficiéncia na degradacio (KHODADADI et al., 2018b). Catalisadores
porosos formados por TiO2/Fe3Os modelados com palha de milho foram sintetizados e
utilizados na degradagio do antibiético TET (50 mg.L ") na presenca de luz UVC (254 nm,
10 W) e concentragio de catalisador de 0,3 g.L! (YU et al., 2019). Os resultados indicaram
um percentual de remocdo da TET de 98% em 60 minutos de reacdo na presenga da
heterojun¢do TiO2/Fe3;04 e de 83% utilizando o sistema Fe304-H202 nas mesmas condigdes.
Esse resultado indica que a interface da heterojuncdo contribuiu de forma significativa para
a reacdo de foto-Fenton, e consequentemente a remocdo da TET. Utilizando um
espectrometro de ressondncia elétron — spin (ESR) foi possivel observar a formagao das
espécies reativas OH' e "O>™ no sistema responsaveis pela degradagao da TET (YU et al.,
2019).

Com o objetivo de degradar o antibiotico TET, e também contribuir na reducao dos
custos com a eliminag¢do do TiO2(P25) suspenso em agua, o catalisador foi imobilizado no
biopolimero quitosana (IKHLEF-TAGUELMIMT et al., 2020). O percentual de remogao

alcancado foi de 87% do antibidtico em 60 minutos de reagdo irradiagdo UVA (360 nm), 30



W, e razdo TiO»(P25)/quitosana = 2. A caracterizacdo do material revelou que ndao houve
alteracdo no potencial de bandgap, comparando o TiO2-P25 com o composito formado
(TiO2(P25)/quitosana). Os espectros de DRX, FTIR, e DRS também indicaram que nao
houve mudangas na estrutura do composto apds a imobilizagdo com quitosana, sendo
mantido o mesmo percentual de degradagdo da TET (87%). A quitosana ¢ um suporte
biodegradavel muito atraente do ponto de vista ambiental, sendo uma alternativa interessante

na imobiliza¢ao do TiO»-P25 e radiagao UV (IKHLEF-TAGUELMIMT et al., 2020).

5112WO0

A fotocatalise baseada em semicondutores surgiu com grande superioridade por ser
considerada econdmica, tecnologia limpa, renovavel, e podendo requerer apenas energia
solar e semicondutores adequados para diversas aplicagdes, como a degradagdo de poluentes
organicos (XUE et al.,, 2019a). Neste contexto, o oxido de tungsténio (WO) ¢ um
semicondutor com bandgap de 2,4 e¢ 2,8 eV (WO3) reconhecido como um candidato
promissor devido as suas caracteristicas fisicas e propriedades quimicas, como por exemplo,
a acidez da camada do WO3 que ¢ um fator relevante no processo de controle da taxa de
transferéncia de elétrons, como também uma efetiva capacidade de adsor¢do, devido a
elevada érea superficial (CABRERA et al., 2012). Neste sentido, o semicondutor WOs foi
utilizado na formacgdo do fotocatalisador g-C3N4/ Bi2WOes/Agl para degradar o antibiotico
CIP (10 mg.L") em 4gua destilada na presenca de luz visivel Xe (300 W) (XUE et al., 2019b).
O desempenho fotocatalitico alcancado de 77% em 120 minutos foi atribuido a um conjunto
de fatores, como a presenca das nanofolhas de g-CsNs que permitiram a dispersdao das
nanoparticulas de BioWOs e Agl, evitando sua aglomeragdo, como também a adigdo de g-
C3N4 (60%) e Agl (20%) que promoveu uma maior absor¢ao de luz UV-Vis (420 nm, 300
W), e também ao contato entre o0 Bi2WO4, g-C3N4 e Agl que favoreceram a separagao e
transferéncia de elétrons fotogerados (WANG et al., 2019). Esses elétrons adicionados ao
composito gerado promoveram uma maior capacidade redox, aumentando assim a eficiéncia
de fotodegradacao do compdsito para o CIP (XUE et al., 2019b). A degradagdo do CIP (30
mg.L!) também foi estudada em 4gua destilada e em 4gua potavel (50 ug.L!) utilizando o
catalisador AgBr/Ag/Bi2WOs, sendo alcangado 100% de remog¢ao em agua potavel, e 57%
em agua destilada em 5 h de reagdo com irradiagio UVC (254 nm, 13, 5W) (DURAN-
ALVAREZ et al., 2019a). A eficiéncia alcangada na degradagdo do CIP esta relacionada a

geracdo de radicais *OH formados a partir da estrutura do fotocatalisador, confirmando que
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a heteroestrutura funcionou como um esquema Z totalmente em estado s6lido, com lacunas
altamente oxidativas capazes de quebrar as moléculas de 4gua para gerar radicais hidroxila
(ZANELLA et al., 2018). A utilizagdo do semicondutor WO também foi utilizada na
formagio do nanocompésito g-C3Na/ BizWOs (1 g.L ") na degradacio do CIP (15 mg.L™"). O
percentual de degradagdo alcangado foi de 98% em 120 minutos com 40% (g-C3N4) e 60%
(Bi2WOg), e irradiacdo UV-Vis (MAO et al., 2019). A eficiéncia na degradacao do CIP foi
relacionada as heterojungdes do nanocomposto que facilitaram a separacdo efetiva € o
acumulo de elétrons fotogerados na banda de condugdo de g-C3N4 e espagos na banda de
valéncia de BioWOs, formando desta forma radicais hidroxila e superoxido para oxidagdo do
antibiotico CIP (MAO et al., 2019; XIA et al., 2018a).

Na degradagio do antibiético SMX (10 mg.L!) o semicondutor WO também foi
utilizado na formagao do fotocatalisador SiO/1,2-bis(trietoxisil)etano (BTESE)/ NasW 10032
sob irradiagdo luz UV-Vis, (15 W.cm™), sendo alcangado 90% de degradacdo em 4 h de
reacdo (PASTI et al., 2018). A capacidade do fotocatalisador heterogéneo degradar o
antibiotico SMX esta relacionada a hidrofobicidade induzida por BTESE ao sistema
heterogéneo fotocatalitico (BLASIOLI et al., 2014). Além disso, cerca de 80% do volume
total dos poros sao classificados como mesoporos que sao adequados ao suporte onde o anion
decatungstato estd encapsulado (MOLINARI et al.,, 2013). Esse fato pode facilitar a
fotoprodugao de radicais *OH, contribuindo com a fotodegradacdo do antibiotico, podendo
entdo ser observado que a estrutura dos poros, distribuicdo dos sitios ativos, e interagdes
hidrofilico-hidrofobicas com o substrato sdo fatores chave para a atividade catalitica e
seletividade dos catalisadores heterogéneos (PASTI et al., 2018). Um outro estudo para
avaliar a atividade fotocatalitica de nanotubos de carabono com paredes multiplas (CNT)
contendo o semicondutor WO (W03-CNT) na degradacdo de uma solu¢do de SMX (10 mg.L"
1) foi realizado na presenca luz solar artificial (300 W, Xe) (ZHU et al., 2018). Os resultados
indicaram um percentual de 88,5% de degradacao do antibidtico SMX em 3 h de reagdo. A
melhoria na atividade fotocatalitica com o uso do composito WO3-CNT contendo 4 mg de
CNT (WT-4) comparada ao WO3 puro foi observada a partir dos espectros UV-Vis nas
analises de DRX, onde foi visto que o WOs3 puro apresentou uma baixa intensidade de
absor¢ao na faixa de 450 nm, enquanto a intensidade de absor¢ao do composito demonstrou
uma intensidade muito mais forte, demonstrando que a incorporagdo do CNT estendeu a
capacidade de absor¢do da luz, melhorando o desempenho fotocatalitico do compdsito

formado na degradacao do SMX. O band-gap do composito (2,30 V) foi significativamente
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reduzido em comparagdo ao WOs puro (2,80 ev), demonstrando a forte interacao entre o WO3
e o CNT (NATARAJAN et al., 2017). Além de atuar na degradacdo dos antibioticos CIP e
SMX, o semicondutor WO foi utilizado na degradacdo do antibiético TET (20 mg.L ™),
utilizando o catalisador WO3 (5%) /ZnS em presenga de irradiagdo UV-Vis (300 — 1100 nm,
300 W, Xe) (MURILLO-SIERRA et al., 2021). O percentual de remogao da TET foi de 100%
em 90 minutos de reacdo, podendo ser observado que a fotoatividade do WO3/ZnS foi
melhorada quando ambos os semicondutores foram acoplados formando um esquema Z
direto altamente eficiente (XIA et al., 2018b), j4 que a morfologia do catalisador demonstrou
uma forte intera¢ao entre 0 WOs3 e particulas de ZnS, e uma melhor distribui¢do de particulas
de ZnS devido a deposicdo na superficie das folhas de WO3 (ZHU et al., 2018). Outra
caracteristica importante dos materiais fotocataliticos ¢ o volume do poro, uma vez que ¢
conhecido que o contetdo de alto volume de poro melhora a penetragdo de luz e reagentes,
aumentando a mobilidade de portadores de carga no interior do fotocatalisador (MURILLO-
SIERRA et al., 2021). A melhoria no percentual de degradacdo da TET (10 mg. L") também
foi observada na juncao dos semicondutores WO4 e g-C3N4 (Ag2WO4/g-C3N4) no processo
fotocatalitico sob luz visivel (SHI et al., 2019). Os resultados indicaram um percentual de
remoc¢ao de 76,9% da TET em 180 minutos de reacdo utilizando o catalisador com a
heterojuncao formada por 3% AgoWO4/g-C3N4 (3AW-CN), ja com o uso do g-C3N4 puro ou
AgoWOq4 puro, o percentual foi de apenas 36,8%, indicando que a formagdo do compdsito
melhorou significativamente a atividade fotocatalitica da reacio (KARUNAKARAN et al.,
2014). O catalisador com a heterojungdo apresentou uma absor¢ao mais forte na regido de
luz UV-Vis em relagdao aos compostos puros, podendo ser observado que apds a formacao da
heterojuncdo, a absorcdo do catalisador (3AW-CN) na regido de luz visivel foi
significativamente aumentada em comparacdo ao g-C3Ns puro, melhorando desta forma a
eficiéncia da degradacdo (SHI et al.,, 2019). De forma semelhante, a formagdao de
heterojungdes com o g-C3N4 (BioWOs/ BiFeOs/g-C3N4) foi avaliada na degradacao do
antibiotico TET (0,01g/L™') em um efluente farmacéutico sob irradiagdo UV-Vis (357 nm,
lampada Xe, 500 W) (WANG et al., 2021). Os resultados indicaram um maior percentual de
degradacao (83,68%) em 45 minutos de reacao utilizando a quantidade de 0,1 g (BiFeOs/g-
C3Ny) adicionada a heterojungao (3AW/CN). Essa eficiéncia de degradacao esté relacionada
a atividade foto-fenton do catalisador formado pela heterojun¢do com o g-C3N4 que apresenta
uma boa condutividade, facilitando a transformacdo entre o Fe*? e Fe™ no sistema foto-

fenton, formando radicais, e assim contribuindo na degradacao da TET de forma mais eficaz
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(SHI et al., 2019). Devido a boa condutividade do BiFeOs/g-C3Na, os portadores de carga
fotogerados migram rapidamente entre a banda de valéncia e banda de condugao em diregdes
opostas, e consequentemente elétrons fotogerados podem produzir radicais O»." que também
contribuem com a degradagdao da TET (WANG et al., 2021). Elétrons fotogerados também
sdo formados na degradacio da TET (20 mol.L!) por um fotocatalisador hibrido
(AgBr/Bi2WOg) contendo 30% de AgBr na presenca de luz visivel com lampada Xe (420
nm) (HUANG et al.,, 2019a). Entre os principais resultados de caracterizagdo do
fotocatalisador foi observado uma estrutura esférica semelhante a uma flor com cerca de 4
um de didmetro montada por numerosas nanoplacas com estrutura de cristal unico e lisa,
formando espagos internos de tamanhos variados que aumentaram a area superficial (8.286
m?g!) de contato com a TET (ZHANG et al., 2011). O elevado percentual (87,5%) de
degradacdo em 60 minutos de reagdo pode ser atribuido ao efeito sinérgico entre as
nanoparticulas de Ag do mediador de elétrons, e o mecanismo de transferéncia de carga da
heterojungdo que aumentou a capacidade de coleta de luz, a eficiéncia de separagdo dos

elétrons fotogerados e a capacidade redox (WANG et al., 2021).

5.1.1.3 VO,

Vanadatos metélicos apresentam propriedades quimicas e cataliticas unicas (LIU et
al., 2018). O anion VO4 ligado a um metal pode facilitar a absor¢ao de radiagdo do espectro
visivel do fotocatalisador, devido ao seu estreito bandgap (aproximadamente 2,0 eV)
(ZHANG et al., 2021). Nesse contexto, os anions vanadatos sdo utilizados na dopagem do
catalisador com o objetivo de modificar a rede cristalina e a densidade de cargas dos
fotocatalisadores (LIU et al., 2018).

Um fotocatalisador sintetizado com VO4 (CuS/BiVOs) foi utilizado na degradagao
do antibidtico CIP (10 mg.L™!") na presenca de luz visivel, lampada Xe (300 W) (LAI et al.,
2019). Os resultados indicaram um percentual de degradagao do CIP de 86,7% em 90 minutos
de reacdo, sendo a eficiéncia da degradagdo relacionada ao fotocatalisador (CuS/BiVOs) que
possibilitou o aumento da faixa de absor¢ao de luz visivel, caracteristica da presenga do V04
no catalisador (LIU et al., 2018), como também o aumento da superficie de contato e mais
locais ativos, aumentando assim a eficiéncia de fotodegradagdo em comparag¢ao ao composto
BiVOg4 puro (LAI et al., 2019).

O aumento na faixa de absor¢do de luz visivel com a participagdo do semicondutor

VO4 também foi observado na degradagio do antibidtico SMX (20 mg.L") por um

80



fotocatalisador formado por peroximonosulfato (PMS) mais FeVOs (PMS/ FeVO4/VL)
(ZHANG et al., 2021). Apos 1 h de reacdo o percentual de degradacdo alcancado foi de
96,6%, e o elevado percentual de degradacdo explicado pelo sistema reacional que envolve
principalmente dois mecanismos de reagao, sendo um as transformagdes dos ions Fe e V em
FeVO4 (bandgap 2,03 eV) que possui uma boa resposta a luz visivel, e pode ser ainda mais
eficiente na presenca do VL, como ja observado em outros trabalhos (LAI et al., 2019; LIU
et al., 2018), produzindo elétrons fotogerados, e orificios (h"), depois os elétrons formados
ativam o PMS gerando espécies ativas, como SO4~, 02", OH’, e 102, contribuindo
diretamente na degrada¢ao do SMX (ZHANG et al., 2021).

O mesmo principio da geragdo de espécies ativas (SO4™, 02", OH, e 102 ) a partir do
PMS presente no fotocatalisador (CuO-BiVO4+PMS) participando na degradacdo de um
poluente foi utilizado na degradacdo do antibiético TET (80 mg.L™!) na presenca de luz UV
(300 W) (CHEN et al., 2021b). Um percentual de 100% de degradagdo da TET foi observado
quando a fotocatalise ocorreu acoplada ao processo de oxidacdo (CuO-BiVO4-2+Vis+PMS)
em 50 minutos. O aumento no percentual de degradagao esta relacionado ao efeito sinérgico
significativo entre a fotocatdlise e o processo de oxidacdo com PMS, formando elétrons
fotogerados, e orificios (h"), e com esses elétrons formados ativando o PMS e geracdo de

espécies ativas como SO4~, 02", OH", e 102 (CHEN et al., 2021b; ZHANG et al., 2021).

5.1.1.4 ZnO

O oxido de zinco (ZnO) tem sido utilizado como um material semicondutor eficiente
em processos fotocataliticos, e aplicagdes oxidativas em agua devido ao seu amplo bandgap
(~3.,4 eV), elevada fotosensibilidade, estabilidade e nao toxicidade (LEE et al., 2019; ZHOU
et al., 2020). O ZnO puro ¢ cataliticamente ativo apenas na presenca de luz UV, mas a sua
atividade ¢ consideravelmente baixa devido a rapida recombinagdo de cargas de portadores
fotoinduzidas. Por esse motivo, a formacao de heteroestruturas e sua dopagem com outros
materiais estdo sendo utilizados para reduzir essa deficiéncia (KOUTAVARAPU et al.,
2021a). A adicdo de nanoparticulas de ouro plasmoénico ao ZnO, formando o composto
ZnO/Au foi avaliada na fotodegradacio do antibiético CIP (10 mg.L!) (BOJER et al., 2017).
No estudo foi observado uma velocidade de reagdo 1,4 vezes maior na presenca do composto
ZnO/Au, em relacdo aos nanotubos de ZnO puro. A melhor eficiéncia na degradagdo esta
relacionada a superficie do ZnO que € carregada positivamente, junto com a dopagem com

as nanoparticulas do Au que apresentam um efeito sinérgico na degradacao fotocatalitica do
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antibiotico CIP, devido a combinagdo da adsor¢do eletrostatica favorecida do CIP na
superficie do ZnO carregada positivamente, juntamente com a adi¢do de nanoparticulas de
Au a estrutura (SUN et al.,, 2011), aumentando assim a velocidade da reacdo, quando
comparada com os nanotubos de ZnO puro que apresentam rapida recombinagdo de cargas
de portadores fotoinduzidas (BOJER et al., 2017; KOUTAVARAPU et al., 2021b).

Visando melhorar a caracteristica do ZnO, o mesmo foi sintetizado por processo
hidrotérmico assistido em condi¢des acidas, e depois utilizado na degradacao do antibidtico
SMX (10 mg.L!") sob irradiagio UVA em 4gua ultrapura (MAKROPOULOU et al., 2020).
O processo fotocatalitico também foi realizado com o ZnO comercial para comparacio dos
resultados, e o percentual de degradagdo do antibiético SMX foi de 99% em 40 minutos com
0 ZnO comercial, e 84% em 60 minutos com o ZnO sintetizado (MAKROPOULOU et al.,
2020). O uso de nanoestruturas de ZnO sintetizadas em condi¢des acidas melhoraram o
resultado fotocatalitico, devido a maior concentracdo relativa de defeitos de rede que sdo
observadas em valores de pH mais baixos, possibilitando um melhor transporte de carga, e
consequentemente uma melhor eficiéncia de degradagao (NKOSI et al., 2014). No entanto,
a diferenca observada na atividade fotocatalitica pode estar relacionada a maior capacidade
de adsor¢@o do antibidtico que o ZnO comercial tem em comparacao ao ZnO sintetizado, ja
que o ZnO sintetizado teve um tratamento térmico que diminuiu a sua area de superficie ativa
do catalisador (BOJER et al., 2017).

O efeito da dopagem do ZnO foi avaliada na degradacdo do antibiotico TET (4 mg.
L") em 4gua destilada a partir de um nanocomposito de ZnO sintetizado (NaBiS2/ZnO) na
presenca de luz solar (KOUTAVARAPU et al., 2021a). O percentual de degradacao da TET
foi de 100% em 90 minutos de reag¢do, sendo observado que o aumento dos canais
mesoporosos do nanocomposto formado facilitou o rapido transporte de ions, melhorando a
atividade fotocatalitica na degradagdao do TET (KOUTAVARAPU et al., 2021a; LEE et al.,
2019; ZHOU et al., 2020). A eficiéncia na degradagao também pode ser atribuida a separagao
dos pares de elétrons-lacunas fotogerados, devido a formagdo da heteroestrutura que pode ter
melhorado o transporte de cargas por meio das interfaces sinérgicas (LEE et al., 2019; ZHOU

et al., 2020).

5.1.2 Efeito do pH na fotocatalise heterogénea dos antibidticos CIP, SMX e TET
O desempenho de um fotocatalisador depende principalmente de suas propriedades

fisico-quimicas, como sua capacidade de adsor¢ao que podem ser modulados para melhorar
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a eficiéncia do processo de fotodegradagio (FERNANDEZ et al., 2019b). O pH da solugdo
do meio liquido pode afetar a estabilidade da carga superficial do material, a distribuigdo
elétrica na superficie do fotocatalisador, e as interacdes de particulas do fotocatalisador em
solugdo, além de influenciar o tamanho das particulas dos coloides (FERNANDEZ et al.,
2019b; KHODADADI et al., 2018Db).

Considerando o efeito do pH na fotodegradacdo da TET, para diferentes materiais,
tem-se que, a degradacio fotocatalitica da TET (10 mg.L™!) por um nanocomposto magnético
(FeNi3-SiO2-TiO) foi afetada pelo pH no processo fotocatalitico, com um maior percentual
de remogao da TET (99,5%) em pH 9, e um menor percentual (78%) em pH 3 em 200 minutos
(KHODADADI et al., 2018a). O mesmo comportamento foi observado na degradagdo da
TET pelo fotocatalisador BiFeOs, em que a concentracdo residual da TET apds 120 minutos
foi em torno de 60% em pH na faixa de 3 — 6, enquanto que em pH 8§ a eficiéncia foi maior,
apresentando concentracdo residual de 23% (XUE et al., 2015). Avaliando uma ampla faixa
de pH inicial (3,0, 5,4, 7,0, ¢ 9,0) na degradagdo da TET por um foto catalisador
(Ag3PO4/AgBr/g-C3Ny) sob luz UV-Vis, foi observado aumento da eficiéncia da degradagao
da TET com aumento do valor do pH, com 50, 60, 70 % de degradagdo da TET em pH 3,0,
5,4 7,0 e/ou 9,0 em 10 minutos de reagdo, respectivamente (YU et al., 2020). Na avaliacao
do efeito do pH na degradagdo do antibidtico TET ¢ preciso levar em consideragdo que as
tetraciclinas sdo moléculas anfotéricas, apresentando diferentes valores de pka (pkal =3,2 +
0,3; pka2 = 7,78 + 0,05; pka3 = 9,6 + 0,3) em diferentes valores de pH. Dependendo do pH
do meio em que a TET esta, ela pode ser encontrada em diferentes formas. Em pH <4, a TET
¢ protonada (H4TET"), pH maior (4 — 7,5) a TET pode ser encontrada no estado neutro
(H3TET®) e em pH (7,5 — 10) a TET est4 na forma mono-anidénica (H2TET"). Desta forma,
o tipo dominante da TET na reacdo vai depender do valor do pH da solugdo, afetando assim
a taxa de degradagdo da TET. Estudos tem mostrado que processos fotocataliticos em que a
TET se encontra na forma protonada, a eficiéncia da degradagdo ¢ prejudicada, e quando a
forma mono-anionica da TET (H2TET") ¢ dominante e o meio estd neutro ou alcalino, a
eficiéncia do processo ¢ aumentada. Esse comportamento pode ser explicado como sendo o
caminho em que os anéis aromaticos da TET na forma H2TET" fica com uma densidade
eletronica maior do que na forma protonada (H4TET"), e estando com uma densidade
eletronica maior, fica mais facil ao ataque dos radicais livres, e assim as reagdes
fotocataliticas em pH acima do valor neutro podem ter mais eficiéncia na degradagdo da TET

(KHODADADI et al., 2018a).
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As condigdes acidas fazem com que as particulas do nanocomposito nas solucdes
aquosas tendem a se agregar, ¢ desta forma a acessibilidade do catalisador fica reduzida para
absorver a TET e os fotons (YU et al., 2020). Em pH neutro e alcalino o fator de oxidacao
mais importante s3o os radicais *OH formados a partir da reagdo entre os hidroxidos e as
lacunas positivas; e em pH 4cido as espécies mais importantes formandas sdo apenas nas
lacunas positivas (h") (FERNANDEZ et al., 2019a). Com isso a melhor eficiéncia de
remog¢ao da TET em pH alcalino pode estar relacionada ao fato de que em pH alcalino os
radicais *OH sdo facilmente produzidos pela oxidagdo dos ions hidréxidos na superficie do
fotocatalisador contribuindo diretamente na degradacdo da TET (KHODADADI et al.,
2018b).

O efeito do pH na eficiéncia da remogio do antibidtico CIP (20 mg.L™!) com o
fotocatalisador de nanoparticulas BiOI (1 g.L ") foi estudado em pH 3, 5,7, 9 e 11, alcangando
percentuais de degradacdo de 77, 58, 52, 48 ¢ 44 % , respectivamente, mostrando que o
percentual de degradacdo do CIP diminui conforme o pH da solu¢do aumenta (YUSOFF et
al., 2019). A influéncia da variagdo do pH na eficiéncia de degradagio da CIP (10 mg.L™!)
também foi observada no processo fotocatalitico utilizando o fotocatalisador ZnO/UVC em
agua destilada e 4gua de torneira. A reacdo ocorreu em um reator tubular de vidro em escala
laboratorial, na faixa de pH variando entre 3,0 — 7,0 (ESKANDARI; GOUDARZI;
MOUSSAVI, 2018). O estudo apresentou os percentuais de degradacdo alcangados para cada
pH estudado em 50 minutos de reacdo: 20% (pH 3), 50% (pH 4), 80% (pH 5), 70% (pH 6),
e 50% (pH 7), observando que ao aumentar o pH da solugdo de 3 para 5, o percentual de
degradacao da CIP aumentou e depois diminuiu, sendo o maior percentual alcangado em pH
5 (ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI, 2018). No mesmo sentido, na degradagdo da
CIP com TiO-P25 em pH 3 <pH < 10 foi observado uma maior taxa de remogao (0,163 min
1), aproximadamente 80% de degradacdo em 15 minutos de reagio em pH 7 (VAN
DOORSLAER et al., 2011). O pH da solugao ¢ um importante parametro que influéncia o
desempenho da degradacdo fotocatalitica da CIP, alterando as propriedades de carga
superficial do semicondutor, e também o comportamento de adsor¢ao do substrato organico
(VAN BAMBEKE; TULKENS, 2009). A interpretacao do efeito do pH na fotodegradagao
da CIP complexo, dependendo de diferente fatores, como as propriedades do fotocatalisador
e os diferentes valores de pH estudados para as solugdes da CIP, interagdes eletrostaticas
entre as superficies semicondutoras, moléculas de solvente, substratos, e radicais carregados

formados durante os processos reacionais (ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI,
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2018). As fluoroquinolonas sdo moléculas anfotéricas por natureza, € por isso mudam sua
carga, ficando positiva em pH 4cido, e negativa em pH alcalino (ESTRADA-FLOREZ;
SERNA-GALVIS; TORRES-PALMA, 2020). Desta forma, em uma solugao acida (pH 3), os
ions da CIP sdo carregados positivamente, ¢ o catalisadores apresentam-se como um ion
positivo ou neutro, acarretando assim em uma pequena adsorcio (ESKANDARI;
GOUDARZI; MOUSSAVI, 2018). Em ambiente neutro (pH 7), a adsor¢do da CIP aumenta
devido a uma maior variedade de interagdes carga-carga entre as espécies de ions da CIP e
as cargas de superficie do catalisador (AN et al., 2010). Em pH 10, tanto o catalisador quanto
as fluoroquinolonas tornam-se carregadas negativamente, e as for¢as de repulsdo inibem a
adsorc¢ao na superficie do catalisador, reduzindo assim o percentual de degradagdo da CIP
(VAN DOORSLAER et al., 2011).

A avaliagdo dos resultados em uma faixa de pH entre 4,7 — 5,6 para o antibiético SMX
(40 pg.L") foi realizada em 4gua destilada na presenca do fotocatalisador TiO»-P25, sendo
observado que o melhor resultado de degradacdo alcangado em 60 minutos de reacdo foi de
56% em pH 5,6 (ESTRADA-FLOREZ et al., 2020). Um maior percentual de degradagdo em
um valor de pH mais proéximo do neutro (5,77 — 7,55) também foi observado na degradacao
do SMX (10 mg.L") pelo nanohibrido MnO, com Fe>O3; (MF) como um ativador de
peroximonossulfato (PMS) na presenca de luz visivel, com 90% de degradagdao em pH 5,77
e 91% em pH 7,55 em 60 minutos (GUO et al., 2020). O sistema reacional utilizando
MEF/PMS/Vis exibiu uma ampla tolerdncia na variagdo de pH em que a eficiéncia de
degradacao do SMX aumentou de 82,8% (pH 3,04) para 90,0% em pH 5,77 ¢ 91,0% em pH
7,55, e depois a eficiéncia de degradagdo foi reduzida para 80,9%, conforme o aumento do
pH para 13,03 (GUO et al., 2020). De forma semelhante, a degradagdo do SMX pelo
composito (BF-PMCs) aumentou consideravelmente com a diminui¢do no valor do pH de 10
para3 (YIN etal., 2018). O efeito do pH inicial na remogio do SMX (1,5 mg. L) foi avaliado
em uma faixa de pH de 3 a 10, sendo observado um percentual de degradacao em pH 3 de
95 e 60% em 270 e 60 minutos de reagdo, respectivamente (HU et al., 2020). O pH foi um
dos principais pardmetros no desempenho do sistema BF-PMCs/H>0:, ja que o potencial
redox de espécies radicais aumenta consideravelmente com a diminui¢do do valor do pH.
Podendo ser observado que em pH elevado, a reagdo ocorre em funcao da decomposi¢do do
H>0; em O, e supressao de radicais de formacdo (AL-ABED et al., 2007). J4 em pH 3, a
lixiviagdo do ion férrico presente no catalisador, provavelmente contribuiu para promover a

reacdo de Fenton levando a aproximadamente 100% de degradacdo do SMX (HU et al.,
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2020a). A avaliagdo da influéncia do pH na eficiéncia de degradag¢do do antibiotico mostra
que o SMX ¢ uma molécula mais hidrofébica, e entdo mais susceptivel aos radicais hidroxila,
melhorando assim a degradagao do antibidtico (ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI,
2018; HU et al., 2020b).

O pH da solugdo desempenha um papel fundamental na degradagdo fotocatalitica
porque influencia as propriedades da carga superficial do catalisador, e o comportamento de
adsor¢ao dos compostos organicos (ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI, 2018).
Apesar desta observacao, dos 52 artigos selecionados do presente trabalho, apenas 9 artigos

avaliaram o efeito do pH na degradacao dos antibidticos no tratamento fotocatalitico.

5.1.3 Efeito das matrizes aquosas na fotocatalise heterogénea dos antibioticos CIP, SMX
e TET

Estudos recentes observaram que a presenga de diferentes substancias em cada matriz
pode interferir na eficiéncia da degradacdo dos antibidticos, como por exemplo a presenga
na dgua de torneira de 4cidos himicos, ions carbonatos e bicarbonatos que podem atuar como
sequestrantes de espécies reativas de oxigénio (DURAN-ALVAREZ et al., 2019b;
ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI, 2018; MAKROPOULOU et al., 2020). Desta
forma, a degradacgdo fotocatalitica do antibidtico CIP foi avaliada em agua ultrapura e agua
de torneira sob irradia¢do de luz visivel e o material AgBr/Ag/Bi2WOg foi utilizado como
catalisador (DURAN-ALVAREZ et al., 2019b). A concentracio de CIP utilizada foi de 50
pg. L' e 30 mg. L' em 4gua de torneira e ultrapura, respectivamente. O percentual de
degradacao observado foi de 100% em 60 minutos na dgua de torneira, € de 57% em 5 h na
agua pura. A degradagdo da CIP em agua de torneira foi mais rapida do que em 4gua pura,
devido a maior concentracdo inicial de CIP que estava bem maior em agua ultrapura, mas
esse fato também pode ser explicado pela presenga de alguns componentes dissolvidos na
agua de torneira que podem atuar como promotores na formacao de espécies reativas de
oxigénio (BREZONIK; FULKERSON-BREKKEN, 1998), tais como: nitratos presentes na
agua de torneira, que sdo capazes de foto-induzir a formacdo de radicais hidroxila por
hidrdlise, e também a matéria orgadnica presente nessa matriz pode produzir espécies
excitadas com potencial de oxidar a molécula do CIP (DURAN-ALVAREZ et al., 2019b).
No mesmo sentido, a degradagio do CIP (10 mg.L™") com o catalisador ZnO (0,15 g. L) sob
irradiacdo UVC (lampada de merctrio, 9 W) foi avaliada, sendo alcancados percentuais de

degradacao de 100% em 4gua destilada, e 91,6% em agua de torneira, ambos em 140 minutos
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de reacdo, e nas mesmas condic¢oes reacionais (ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI,
2018). Para avaliar o desempenho fotocatalitico do CIP na presenga de sais minerais
presentes na agua de torneira, foi realizada degradagao em solucdo aquosa, contendo os
seguintes sais: CI, HCO3 SO4*, NO3', HPO4* (MOUSSAVI et al., 2014). Os resultados
mostraram que nao houve diferenca no percentual de degradagdo do CIP em relagdo ao estudo
em 4gua destilada na presenca dos anions (CI", HCO3; SO4*", NO3") em uma concentragio até
1000 mg. L', mas quando o anion HPO4* foi adicionado a solugdo em uma concentragio
acima de 600 mg.L"!, a degradagio do CIP foi reduzida. Essa redugio na degradagio da CIP
na presen¢a do anion HPO4> em concentracio elevada pode estar relacionada ao sequestro
de radicais HO® por esse anion, diminuindo assim a degradacdo da CIP (ESKANDARI;
GOUDARZI; MOUSSAVI, 2018).

O estudo da degradagio fotocatalitica do antibiético SMX (10 mg.L") com o
catalisador ZnO sob irradiacdo UVA avaliou o efeito da matriz 4gua ultrapura com e sem
acidos humicos, e agua superficial no processo (MAKROPOULOU et al., 2020). O
percentual de degradacdo do SMX em 60 minutos de reagdo em agua superficial, ultrapura
sem e com acidos himicos (2 mg.L!) foi de 12,5%, 47,4% e 100%, respectivamente.
Comparando as matrizes, o percentual de degradacdo reduziu em até 4 vezes em agua
superficial quando comparado a 4gua ultrapura. A presenca de anions (CI, HCOs ~, SO4%,
PO4*) e matéria organica natural presente na 4gua superficial pode ter diminuido a cinética
da reagdo pela competicdo com o SMX pelas espécies de oxigénio reativas, conversdo de
radicais "OH em espécies com menor potencial de oxidagdo e/ou adsor¢do na superficie do
catalisador (ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI, 2018). A remog¢ao do SMX ¢
beneficiada na presenga dos acidos htimicos, uma vez que os acidos himicos sdo compostos
ricos em elétrons que podem eliminar facilmente os buracos/lacunas produzidos na banda de
valéncia do semicondutor, reduzindo a taxa de recombinacdo dos pares de elétron-lacuna
fotogerados (DURAN-ALVAREZ et al., 2019a). Assim, o aumento da degradagio do SMX
na presenca de acidos hiimicos pode estar relacionado ao efeito fotossensibilizante dos acidos
himicos adsorvidos na superficie do catalisador ZnO (MAKROPOULOU et al., 2020). Os
estudos indicam a importancia desse parametro na avaliagdo da degradacdo desses
compostos, para que o processo de degradagdo escolhido seja eficiente ndo apenas em agua
ultrapura, mas principalmente no ambiente real em que a matriz aquatica apresenta
constituintes particulares de cada matriz, como por exemplo, sais dos anions (Cl', HCO; ",

SO4%, POs*) e matéria organica natural presente na dgua superficial, interferindo na cinética
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da reacdo, e desta forma diminuindo a eficiéncia do processo (ESKANDARI; GOUDARZI;
MOUSSAVI, 2018; MOUSSAVI et al., 2014).

As aguas residuais apresentam em sua constitui¢do diversas substancias organicas
(matéria organica natural incluindo acidos humicos e fulvicos, hidratos de carbono e
proteinas), e inorganicas (nitrato, bicarbonato, sulfito, cloreto) que reagem com os radicais
hidroxilas e assim competem com o contaminante organico pela oxidacdo ou formando
radicais com abaixo poder oxidante (MICHAEL-KORDATOU et al., 2015). E importante
destacar ainda que a matéria organica natural, brometos, carbonatos e bicarbonatos presentes
em aguas residuais atuam como “sequestrantes” de radicais hidroxilas nessa matriz, o que
corrobora a importancia da avaliagdo do efeito matriz nos processos fotocataliticos de
remocao de contaminantes ambientais (LADO RIBEIRO et al., 2019).

A degradacio do antibiotico CIP (10 mg.L™!) pelo catalisador ZnO na presenga de luz
UVC foi estudada sem o efeito da dopagem, comparando os resultados em agua destilada e
agua de torneira (ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI, 2018). Os resultados de
degradagdo do CIP foram de 100% na matriz 4gua destilada, e 91,6% para agua de torneira
em 140 minutos de reacdo. Essa pequena diferenga no percentual de degradagdo pode ser
explicada pela presenga de sais minerais na agua de torneira, afetando a eficiéncia na
degradacao de contaminantes na agua, devido a elimina¢do de radicais OH’ por esse anions
(sais) presentes na dgua de torneira (MOUSSAVI et al., 2014).

A eficiéncia da remogao do antibiotico SMX foi estudada utilizando amostras de um
efluente secundario de uma estacdo de tratamento de efluente municipal em Portugal
(BIANCULLO et al., 2019). Um reator equipado com luz UVA-LEDs (360 — 390 nm) foi
utilizado na degradagiio do SMX (100 pg.L™!) na presenca do catalisador TiO2-P25 (1 g.L™!).
Os resultados observados indicaram 100% de remog¢ao do SMX em 30 minutos de rea¢ao na
matriz efluente, e 100% de degradagcdo em 10 minutos de reagao em agua ultrapura. A maior
eficiéncia do processo em agua pura pode ser explicada pelo fato que matrizes reais (efluente)
sdo mais complexas, sendo maior a competi¢ao nas espécies oxidativas geradas, diminuindo
assim a eficiéncia da degradacdao (BIANCULLO et al., 2019).

Devido a natureza complexa e diversificada do ambiente aquatico, um nimero maior
de estudos em matrizes reais € necessario para avaliar o efeito matriz no processo
fotocatalitico de degradagdo dos antibidticos em sistemas aquosos. No presente estudo, dos
52 artigos selecionados, apenas 4 artigos avaliaram o efeito matriz na degradacdo

fotocatalitica dos antibioticos CIP, SMX e/ou TET.
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5.1.4 Identificacdo dos produtos da transformacio na fotocatilise heterogénea dos
antibidticos CIP, SMX e TET

Produtos de transformagao (PTs) de antibioticos formados a partir do tratamento de
agua sao considerados uma preocupacao ambiental, pois os PTs podem manter a bioatividade
original do antibiotico mesmo apos o tratamento, como também a possibilidade dos PTs
apresentar maior potencial toxico do que o composto original (JAEN-GIL et al., 2020). A
preocupacao com a mineralizagdo incompleta de contaminantes como os antibidticos por
processos oxidativos avancados t€m crescido nos ultimos anos, como também a preocupagao
com a toxicidade dos PTs (HAN et al., 2020). Os diversos catalisadores empregados na
degradagdo dos antibidticos ciprofloxacino (CIP), sulfametoxazol (SMX) e tetraciclina
(TET) em agua, demonstram elevado percentual de degradagdo (Tabelas 2, 3 e 4). A maior
parte dos estudos ainda ndo fazem a identificacdo dos PTs, relacionando a eficiéncia de
degradagdo com a reducdo de toxicidade apds o tratamento. (HU et al., 2020a). Neste
contexto, dos 52 artigos selecionados no presente estudo, apenas 9 apresentaram analises de
PTs dos antibidticos CIP, SMX e TET, porém nenhum avaliou qualquer aspecto toxicoldgico
apos o tratamento.

Neste contexto, nanoparticulas metéalicas de prata (Ag) foram depositadas no
catalisador TiO> (TiO2/Ag) para a degradagio do antibidtico CIP (30 mg.L ') sob irradiagio
UV-C (15 W, 254 nm). A partir da degradacdo do CIP, quatro produtos de transformacao
foram identificados conforme a relacdo massa/carga (m/c) (m/c =362, m/c = 306, m/c =291,
e m/c = 263) (DURAN-ALVAREZ, ET AL., 2016). A substitui¢do do atomo de fltior na
molécula da CIP nao foi observada no processo fotocatalitico, ao invés disso, a degradagao
da CIP ocorre devido alteragdes no anel piperazina. Desta forma a degradagao inicia com a
clivagem do anel piperazina resultando no PT (m/c 362), depois libera¢do de duas moléculas
C=0, formando o PT (m/c 306). O PT (m/c 291) ¢ formado pela hidroxilacao e liberacao do
CH-NH2> nas reag¢des de substituicdo para formagao do PT (m/c 291) e PT (m/c 263). O
primeiro PT (m/c 330) formado no processo de fotdlise resultou da substitui¢do do d&tomo de
fltor por *OH, seguido de hidroxilagdo e substituicdo da carboxila pelo *OH, formando o PT
(m/c 334). Com a oxidacao do anel piperazina aberto, ocorre a formacao do PT (m/c 362), e
por fim duas C=0 sfo liberados do anel de piperazina formando o PT (m/c 306) (DURAN-
ALVAREZ, ET AL., 2016; WITTE et al., 2009). Um caminho semelhante de degradagio da
CIP com reacdes de substituicdo e oxidagdo do anel piperazina foram observados na

formagdo dos PTs no processo fotocatalitico da CIP (50 pg.L') em 4agua de torneira



utilizando uma heteroestrutura (AgB1/Ag/BioWOs) (VAN DOORSLAER et al., 2012). Nas
primeiras etapas do processo foi observado uma substituicdo nucleofilica formando o
composto C17H1704N3, com ataque do anel de piperazina pelas espécies oxidantes produzidas
na superficie do catalizador, formando os compostos Ci4HisO3N3F, Ci2H11O3N2F,
C16H13506N3, C12H1203N2, C16H1s0sN3 e C12H110sN> (DURAN-ALVAREZ et al., 2019b).

Na fotodegradagio do antibidtico TET (80 mg.L™'), diversos produtos de
transformagao foram observados a partir do sistema fotocatalitico CuO-BiVO4/PMS/UV-Vis
com ataques de espécies oxidativas aos grupos mais vulneraveis da TET (dupla ligacao,
grupo amina e fendlico) (CHEN et al., 2021b). Primeiramente, a dupla ligagdo da TET (m/c
445) ¢ atacada pelo radical hidroxila formando o intermedidrio com m/c 461, depois o ion
SO4™ ataca o m/c 461 formando mais trés intermediarios (m/c 477, 432 e 509). As reacdes de
oxidacdo aos grupos mais vulneraveis da TET continuam formando os outros intermediarios,
a partir da oxidagdo dos compostos m/c 477 e 509, ocorrendo a formagdo do intermediario
m/c 525. A dupla ligagdo no composto m/c 432 e no grupo -N(CH3)2 sdo atacados por radicais
na forma¢ao do composto m/c 448. No total dez PTs foram formados e identificados (m/c
461, m/c 477, m/c 509, m/c 525, m/c 448, m/c 496, m/c 451, m/c 416, m/c 402, ¢ m/c 358)
(CHEN et al., 2021b; WEN; JIA; LI, 2009). Em um outro estudo com o antibiotico TET, o
sistema fotocatalitico BioCI-TiO;-Sepiolite foi utilizado obtendo elevada taxa de reacgdo
(100%) em 90 minutos, sendo observado o mesmo caminho das reagdes de oxidacdao na
degradag¢do da TET, a partir principalmente do ataque a dupla ligagdo, grupos amina e
fendlicos, com reacdes principalmente de oxidacdo e desmetilacdo, com identificagdo de
sete produtos de transformagdo (Ci9H140s, C20H18N209, C22H22N209, C13H140, C19H180s,
C20Hi1sN20s e CoH1002) (HU et al., 2019a). No mesmo sentido, reagdes de oxidacdo e
desmetilagdo ocorreram na degradacdo da TET (m/c 445) utilizando pelo sistema
fotocatalitico AgBr/BioWOe/UV-Vis, apdés 30 minutos de reacdo, sendo formados os
produtos intermediarios (m/c 284, 431, 461, 475), e quando esse tempo se estende para 90
minutos, outros produtos de transformagdo sdo formados (m/c 342, 359,2, 398,1, 416
(HUANG et al., 2019b).

Mais produtos de transformac¢ao da TET foram observados a partir de outros sistemas
fotocataliticos, como o NiS-MoS,/g-C3N4, onde foi observado que ap6s 60 minutos de reagao
a intensidade do pico da TET (m/c 445,1) diminui com a presenca de novos picos com maior

intensidade (m/c 186,2) (LU et al., 2018), confirmando a perda dos grupos da TET mais
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vulneraveis aos ataques de oxidagao pelo radical hidroxila, como ja observado nos trabalhos
anteriores (CHEN et al., 2021; HUANG et al., 2019a).

Utilizando o processo fotocatalitico (Re-7Mn-CeC,/Vis) foram identificados outros
produtos da transformacao da TET (TET (m/c 445), TET 1 (m/c 477), TET 2 (m/c 459), TET
3 (m/c 400), TET 4 (m/c 343), podendo ser observado reacdes de hidroxilagao, deslocamento
de uma molécula de H>O, desamidacao, e perda do grupo amino e metil (WANG et al., 2020).
Ja com o sistema peroximonosulfato/CuBi>O4/luz visivel (PMS/CuBi,04/Vis), produtos da
transformagao do antibidtico TET foram identificados, sendo os produtos de transformagao
formados de 0 a 30 minutos: m/c =491,16, 353,06, 425,13, 331,08, 477,15, 426,08, € 386,08,
e de 30 a 60 minutos: 274,27, 437,19, 318,30, 442,13, e 511,13, a partir de reacdes de
oxidagdo, hidroxilagao e desmetilagdo (ZHANG et al., 2020a).

O uso do composto PMS foi promissor no sistema PMS/FeVO4/Vis na degradagao
fotocatalitica do antibidtico SMX, sendo proposto um caminho de degradacdo do SMX
(ZHANG et al., 2021). Primeiramente, reacdes de oxidacdo e substitui¢do ocorrem na
transformagao do SMX, onde os radicais *OH, -NO2 e -COOH podem ser gerados, e reacdes
de quebra de dupla ligagdes e abertura do anel isoxazol ocorrem, formando 10 produtos de
transformagao que sdo identificados por seus pesos moleculares: 211,24, 142,17, 299,26,
24521, 273,26, 289,31, 164,18, 301,32, 157,19, e 60,10 g. mol! (ZHANG et al., 2021,
2020d). J& com o uso do compdsito WOs3 e nanotubos de carbono com paredes multiplas
(CNT) foram identificados produtos de transformacdo com pesos moleculares diferentes
(peso molecular = 287,270, 269, 253, 197, 173 e 157) (ZHU et al., 2018). Primeiramente,
ocorreu reagdes de hidroxilag@o a partir do radical hidroxila capaz de substituir o -NHz pelo
— OH, gerando o composto com massa molecular 270 g. mol "!. O ataque do *OH na dupla
ligagdo do anel isoxazol formou o composto com massa molecular 287 g. mol™! que era um
derivado di-hidroxilado do SMX. Quando o anel isoxazol foi aberto formou um composto
com massa molecular 270 g. mol! que é um tautomérico do primeiro intermediario
(composto com massa molecular 270 g. mol '), e as reagdes de oxidagdo continuam com o
ataque do OHe a dupla ligagdo do anel isoxazol e da anilina formando os outros
intermediarios (ZHU et al., 2018). Reacdes de oxidagdo, substituicdo e a quebra de dupla
ligacdo do anel isoxazol também sdo observadas na degradacao fotocatalitica do SMX por
um nanohibrido (MF/PMS/Vis) na preseng¢a de luz UV-Vis com a formag¢ao de 11 produtos
de transformagdo com massa/carga = 173, 287, 386, 158, 247, 212, 173, 214, 220, 128, ¢ 101

(GUO et al.,, 2020). O mesmo mecanismo ocorreu na utilizagdo de um composito
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nanoestruturadas de ferrita de bismuto e H,O> (BF-PMC¢H>0>), sendo observado a
formagao dos produtos de formagao com as correspondentes relacdes massa/carga: m/c 256,
288, 246, 216, 198, 158, 270, 190, 99, 115, 133, 117, 118, 102, 111, 284, ¢ 300) (HU et al.,
2020b).

5.1.5 Atividade antibacteriana residual na fotocatalise heterogénea dos antibiéticos CIP,
SMX e TET

Como o tratamento convencional (biologico) de efluentes de origem sanitdria ndo tem
se mostrado eficiente para remog¢ao de micropoluentes organicos, como os antibidticos, a
disseminagdo de bactérias e genes resistentes a antibidticos no ambiente ja é conhecida como
um problema mundial de satide publica (MOREIRA et al., 2018b; V. M. STARLING et al.,
2021a). O conhecimento sobre a ocorréncia de residuos de compostos antimicrobianos no
ambiente ainda € escasso, como também, seus possiveis efeitos sobre o ecossistema, mas ja
¢ conhecido que a presenca desses compostos no ambiente altera negativamente o
comportamento dos organismos presentes no meio exposto a contaminagdo, podendo
também influenciar o aumento da resisténcia de microrganismos aos agentes antimicrobianos
(SPINA-CRUZ; MANIERO; GUIMARAES, 2019). Neste contexto, estudos estdo sendo
realizados com o objetivo de avaliar a atividade antibacteriana dos antibioticos apds os
processos de degradacdo, verificando se a estrutura responsavel pelo efeito antibidtico
também foi degradada com o tratamento, e desta forma se alcangou o objetivo de além de
degradar o antibidtico, também eliminar a atividade antibacteriana do composto (DURAN-
ALVAREZ et al., 2019a; MOREIRA et al., 2018b; V. M. STARLING et al., 2021a).

Sistemas fotocataliticos (P25, TiO2 e GO-TiO) foram utilizados na degradacao dos
antibioticos CIP e TET na presenca de radiagcdo do espectro solar, com o objetivo de avaliar
a atividade antibacteriana apds o tratamento (MOREIRA et al., 2018a). A avaliagdao acontece
através de marcadores como coliformes fecais e enterococos, avaliando o status da resisténcia
a antibidticos em amostras ambientais, sendo avaliado se o tratamento realizado foi capaz de
eliminar a estrutura responsavel pela atividade antibacteriana, presente no antibiotico (V. M.
STARLING et al., 2021b). O desempenho dos processos fotocataliticos foi avaliado antes e
ap6és o tratamento, avaliando a atividade bioldgica do antibidtico durante processo
fotocatalitico. O trabalho demonstra a melhor eficiéncia na degradacdo dos antibidticos
(100%) com o sistema fotocatalitico P25 e H,O2, em que o H2O» captura e reage com 0s

elétrons fotoinduzidos na superficie do catalisador (supressdao da recombinacao elétron-
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lacuna), e também reage com os radicais superdxidos, contribuindo com a formagao adicional
de radicais hidroxila que aceleram a degradacdo, mas ndo na eliminacdo da atividade
antibacteriana apos o tratamento, ja que as espécies oxidantes formadas nao foram capaz de
eliminar a estrutura do antibiotico responsavel pela atividade bacteriana (MOREIRA et al.,
2018a).

Na degradagdo fotocatalitica do antibidtico CIP utilizando nanoparticulas metalicas
suportadas em TiO; foi avaliada a atividade antibacteriana residual em fun¢ao do crescimento
de coldnias de bactérias E. Coli antes e apds o tratamento fotocatalitico (DURAN-
ALVAREZ, ET AL., 2016). Cepas de E. coli ATCC foram crescidas em agar Mueller—Hinton
e em discos impregnados com amostras do meio reacional em diferentes tempos de reagao
(0, 180 e 360 minutos). A atividade residual do antibiotico nas amostras foi medida apds 6 h
de irradiagdo solar simulada em diferentes tipos de tratamento, sendo a medida relacionada
ao diametro da zona de crescimento da inibi¢do. Os diferentes percentuais de atividade
antibacteriana residual apds os tratamentos foram observados, 58,3% para fotdlise; 4,17%
para composito Au/TiO2; 12,5% para composito Ag/TiO2; 9,09% para composito Cu/TiOo; e
0% para os compositos Au-Ag/TiO2 e Au-Cu/TiOz. Apds 180 minutos, em todos os
tratamentos fotocataliticos foi observado que a CIP foi 100% degradada, mas ndo
mineralizada, podendo os seus subprodutos manterem efeito capaz de inibir o crescimento
bacteriano, que pode ser atribuido a manutencdo do anel de piperazina responsavel por
manter a atividade antibacteriana (DURAN—ALVAREZ, ET AL., 2016). O mesmo foi
observado na degradacdo fotocatalitica utilizando a heteroestrutura Bi,WOes/Ag/AgBr, onde
a atividade antimicrobiana se mantém apds 60 minutos de reagdo, mesmo ocorrendo 100%
de degradagao da CIP, mas quando o tempo de reagdo ¢ aumentado para 120 min de reagao,
a atividade residual da CIP desapareceu completamente, demonstrando que ocorreu a
eliminagdo da estrutura responsavel pela atividade antibacteriana (DURAN-ALVAREZ et al.,
2019b). A desestabilizagdo do grupo quinolona da CIP acontece ap6s o ataque das espécies
oxidativas levando a mineralizagdo da molécula, e geragdo de produtos finais como COa2,
NOs;" e F- (DURAN-ALVAREZ, ET AL., 2016). Como a estrutura da quinolona é a
responsavel pela atividade antibacteriana da CIP, quando ocorre a quebra do anel da
piperazina pelas reacdes de substituicao, a atividade antibacteriana do antibiotico € inativada
(DURAN-ALVAREZ et al., 2019b). O sistema fotocatalitico TiO2-UVA foi utilizado na
degradagdo do antibidtico SMX, alcancando 95% de degradagdo em 60 minutos. Apds a

degradacao foi observado que o SMX e os produtos organicos intermediarios nao foram
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detectados (abaixo do limite de detec¢do), e o carbono organico dissolvido reduzido em 30%,
e em 80% em 1 h de irradiacdo. O estudo indica uma mineralizagdo parcial do SMX, podendo
ser suficiente para reduzir ou eliminar a atividade antibacteriana do antibidtico, sendo

necessario mais estudos para essa confirmagao (HU et al., 2007).

5.2 CARACTERIZACAO DO CATALISADOR

5.21 BET

A area superficial especifica do residuo foi de 0,506 m?.g ! (Figura 6 (a)), determinada
de acordo com o método Brunauer - Emmett-Teller (BET) na faixa de pressao relativa entre
0,05 e 0,3. A incerteza de medigao expandida relatada foi declarada como a incerteza padrao
combinada, multiplicada pelo fator de abrangéncia que corresponde a uma probabilidade de
abrangéncia de aproximadamente 95% (U = 0,023 m>.g "'A caracteristica de baixo valor de
area superficial especifica do residuo indica que o material ¢ mesoporoso, ou seja, com poros
pequenos ou ndo-poroso (ZHENG et al., 2016). Um valor maior da drea superficial especifica
(26 m?.g ") a partir do método BET foi encontrado para outro residuo de mineragdo, sendo
esse residuo utilizado na degradagdo dos antibidticos da classe das sulfonamidas (sulfatiozol
e sulfametazina) (AYALA-DURAN; HAMMER; PUPO NOGUEIRA, 2020).

A Figura 6 mostra as isotermas de adsor¢do e dessor¢dao de N> do residuo que
apresentaram valores minimos de adsor¢do e dessor¢ao de Na, confirmando que o residuo ¢
ndo poroso. Na andlise estrutural das isoterma de adsor¢dao-dessor¢cdo de N> do mineral
natural ilmenita utilizado na degradacao fotocatalitica do fenol também foi observado a ndo
porosidade do mineral, mas foi observada uma érea superficial BET maior (6 m*.g!), quando
comparada a area superficial especifica do residuo de mineracao utilizado no presente estudo
(0,506 m>.g ") (GARCIA-MUNOZ et al., 2016). A falta de porosidade ou a baixa porosidade
do material € caracteristica de materiais que possuem fase cristalina, como por exemplo o

mineral ilmenita (GARCIA-MUNOZ et al., 2016).



Figura 6. (a) Diagrama BET e (b) isotermas de adsor¢do-dessor¢ao de No.
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5.2.2 XPS

A analise de XPS foi usada para estudar a composi¢ao quimica proéxima a superficie
do residuo ¢ os estados de oxidagdo dos elementos. A analise clementar foi realizada
utilizando fatores de sensibilidade relativos ao software CasaXPS onde € esperado incertezas
da ordem de 10 — 20% nos valores coletados, e desta forma os valores podem ser
considerados apenas como uma estimativa. Os resultados evidenciaram a presen¢a dos
elementos C, O, Ca, Si, e Fe, como os principais elementos presentes no residuo de
minerac¢do, sendo um menor percentual atdmico para o Fe (2,11%), quando comparado aos
outros elementos presentes na superficie do residuo (C =27,6%, O = 54,4%, Ca=2,9%, e Si
= 11,8%). Outros elementos tragos também foram observados (Ni, Co, Na, Mo, In, Zr e Pt),
mas por estarem em um percentual atdmico menor que 1%, ndo estdo apresentados. As
Figuras 7 e 8 apresentam o espectro de varredura XPS do material, sendo observado os
percentuais atdmicos de 89,6% (O 1s), 8,2% (Fe 2p*?) e 2,2% (Ti 2p). O espectro XPS de
alta resolucdo em diversas regides (a) Zn 2p, (b) Fe 2p, (c) O 1s, (d) Ca 2p, (e) C Is e (f) Si
2p esté apresentado na Figura 9, podendo ser observado duas bandas centradas com valores

32

de energia de ligagdo entre 710 e 725 eV para o Fe 2p>? e Fe 2p”, respectivamente. A mesma

32 ¢ Fe 2p” também foram
observadas na analise XPS do mineral ilmenita na forma bruta (GARCIA-MUNOZ et al.,

2017b).

observacdo dos valores das bandas de energia para o Fe 2p

A presenca de espécies de Fe na superficie do catalisador estd apresentada no espectro

XPS da regido Fe 2p (Figura 9 (b)). A banda centrada em ~ 703 eV (Fe 2p*?) e a banda em ~

95



96

718 eV (Fe 2p'?) correspondem ao Fe?*, indicando a predominancia de Fe*?. J4 as bandas
em ~710 eV (Fe 2p*?) e 725 eV (Fe 2p'?) correspondem ao Fe*"ndo estio bem ajustadas no
espectro, indicando pouca quantidade de Fe™ no material. A confirmacao da presenga de Fe ™

pode ser visualizada no espectro de alta resolu¢ao do material (Figura 8).

Figura 7. Espectro de varredura XPS do material
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Figura 8. Espectro XPS de alta resolu¢cdo do material
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Figura 9. Espectro XPS de alta resolugdo em diferentes niveis: (a) Zn 2p, (b) Fe 2p, (c) O
Is, (d) Ca 2p, (e) C Is e (f) Si2p.
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5.23 MEYV e EDX

A morfologia e a estrutura do residuo/catalisador foram avaliadas por microscopia

eletronica de varredura (MEV), sendo apresentada a imagem da particula na Figura 10.

Figura 10. Imagens de microscopia eletronica de varredura (MEV) do material.
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A imagem da microscopia eletronica de varredura mostra a presenga de particulas
com diferentes morfologias e granulometria, com formag¢ao de aglomerados (Figura 10). A
formacgdo de aglomerados sem forma definida também foi observada para um residuo de
minera¢ao utilizado na degradacdo do corante Laranja acido, sendo esses aglomerados
identificados como kaolinita e magnetita (AYALA-DURAN; HAMMER; PUPO
NOGUEIRA, 2020).

A andlise da espectroscopia de energia dispersiva (EDX) confirmou a presenga dos

elementos O, Fe, Mg, Al, Si, Ca, Ti, Mn e C no residuo, sendo os elementos O e Fe os mais

abundantes (Figura 11).

Figura 11. Espectro EDX do residuo do material
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Na Tabela 17 podemos observar a sistematica na composi¢ao quimica do residuo. A
quantificagdo por EDX (Figura 11) revelou a presenca de Ti, Fe e O, de acordo com os ensaios
de XPS, porém o EDX apresentou uma quantificagdo elementar (percentual elementar) de
Ti, Fe e O do material, e a analise XPS apresentou uma quantificagdo a nivel eletronico de
cada elemento. Desta forma, podemos observar um percentual elementar de Fe no material

na andlise de EDX de 69,97%, e o percentual atomico (eletronico) de Fe na analise XPS de

8,17%.
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Tabela 17. Quantificagdo EDX de elementos presentes na superficie do material.

Percentual elementar Percentual elementar

Elementos
(% atomico) (% peso)
O 56,89 27,63
Ti 1,60 2,39
Fe 41,5 69,97
Total 100,0 100,0

Fonte: Autor.

5.24 DRX

Os padroes do DRX demonstraram uma elevada complexidade da estrutura do
material, apresentando uma possivel composicdo de fases e predominancia de fases
cristalinas. Portanto, somente os picos de maior intensidade foram avaliados (Figura 12). A
intensidade relativa dos picos observados no difractograma estdo de acordo com os padrdes
utilizados de forma comparativa, sendo observado a presenca de titanomagnetita, ilmenita,
ferdisilicita, maghemita e titanita, junto com picos de menor intensidade. As estruturas das
fases principais apresentam probabilidade de ter a presenca em pequena quantidade do
mineral ilmenita, contudo os picos se sobrepdem com outras fases. Picos caracteristicos de
diversos minerais também foram caracterizados na andlise de DRX em um residuo de
mineracao da Companhia Brasileira de Mineragdo (AYLA-DURAN et al., 2019), indicando
que na analise de um residuo de mineragao, principalmente sem saber a origem, como € o
caso da nossa amostra utilizada no presente estudo, ¢ esperado encontrar diferentes

materiais/minerais presentes no residuo.
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Figura 12. DRX - Difractograma do material
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5.3 ENSAIOS PRELIMINARES DE DEGRADACAO DOS ANTIBIOTICOS

Os resultados dos experimentos com a auséncia de luz sdo apresentados na Figura 13.
A Figura 13(A) corresponde ao ensaio com somente 0 H>O, (120 mg. L") sem radiagao.
Durante os 200 minutos de reacdo, o percentual alcangado de degradagdo foi menor para os
antibioticos SMX e TET, 8 e 12%, respectivamente, e 54% para o CIP. Quando foi utilizado
somente o catalisador (500 mg. L") no escuro foi observado 8% de adsor¢do para o SMX, e
62 ¢ 63% para o CIP e TET em 300 minutos, respectivamente (Figura 13(B)). A baixa ou nao
adsorcdo pode estar relacionada a caracteristica apolar do composto, € o seu valor de pka
bem menor em relagdo aos outros antibidticos estudados. Ja no ensaio utilizando o meio em
pH 3,0 com catalisador (500 mg. L") e H202 (120 mg. L) foi possivel observar 9% de
remocdo para o SMX e percentuais de 78 e 83% de remocdo para o CIP e TET,
respectivamente. Nessas condi¢des a reacdo de Fenton pode ter ocorrido havendo a
decomposicdo do H>O» por ions ferrosos presentes no catalisador, formando assim radicais
hidroxilas que contribuiram para remog¢ao do CIP e da TET (LOFRANO et al., 2017b), mas

nao sendo eficiente na remog¢ao do SMX (Figura 13(C)).
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Figura 13. Degradagdo dos antibidticos SMX, CIP e TET no escuro. (A) H202; (B)
catalisador; (C) catalisador + H>O, (pH=3). Concentracdo de cada antibiético: 200 ug L,
[H202] = 120 mg L, [catalisador] = 500 mg L'!; T = 25°C.
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Fonte: Autor.

Os resultados dos experimentos na presenga de luz UVA podem ser visualizados na
Figura 14. No ensaio utilizando somente a luz UVA foi possivel observar um percentual de
remocao de 7, 87 e 62%, respectivamente para SMX, CIP e TET em 300 minutos (Figura
14(A)). Na fotolise direta o contaminante absorve a radiacao incidente, podendo resultar em
reacdes que levam a sua degradacdo, a partir do seu estado eletronico excitado (gerado a
partir do processo de absor¢do da luz UV) ou o contaminante pode retornar ao estado
fundamental inicial (NOGUEIRA, 2017). Desta forma, a fot6lise ndo ird contribuir com o
processo de degradagcdo do contaminante, como podemos observar com o antibidtico SMX
que ndo teve o seu processo de degradacdo beneficiado com a irradiacdo da luz UVA. A
auséncia de degradacdo a partir da fotdlise também foi observada para o antibiotico
sulfametoxipidrazina, pertencente 2 mesma familia do SMX (NAFRADI et al., 2021). Alguns
contaminantes organicos conseguem absorver de forma mais significativa a radiagcdo UV, e
desta forma contribuir com o processo de oxidacdo (NOGUEIRA, 2017), como podemos
observar para o CIP e TET que foram degradados no processo de fototise. A irradiacao da luz
UVA na molécula da CIP pode excitar a molécula ao estado triplete, estado em que a molécula
da CIP apresenta niveis de energia com maior probabilidade de sofrer uma rea¢do quimica
foto-induzida (VAN DOORSLAER et al., 2011). A contribui¢cdo na degradagao da CIP pelo
processo de fotolise também foi observada no estudo de degradacgao fotolitica pela irradiagao
UVA, apresentando 80% de degradagdo em menos de 50 minutos de irradiagdo (STURINI et
al., 2012). Estudos mostram que a molécula da TET perde facilmente alguns grupos
funcionais na presenca da irradiacao UV, contribuindo com a degradacao da TET (SOLTANI;
TAYYEBI; LEE, 2019).
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A Figura 14(B) corresponde a reagdo com o H,02 (120 mg. L!) na presenca de luz
UVA, onde podemos observar a remoc¢do de SMX (87% em 200 min), CIP (95% em 100
min) e TET (81% em 60 min). O significativo aumento de remocao dos antibioticos (80% a
mais para o SMX e 50% a mais para o CIP e TET) comparado ao ensaio com H>02 no escuro
(Figura 14(A)), pode ser explicado pelo fato que na presenga de radiagdo UV o H20O» sofre
uma cisdo homolitica produzindo radicais *OH, permitindo assim uma maior degradagdo dos
compostos organicos comparada quando nao existe a presenca de luz (FIOREZE; SANTOS;
SCHMACHTENBERG, 2014).

No ensaio utilizando o catalisador (500 mg. L") na presenca de luz UVA foi possivel
observar uma remoc¢ao de 7 e 77% para o SMX e CIP em 300 minutos, respectivamente, e
95% para TET em 180 minutos (Figura 14(C)). Desta forma, podemos observar que o SMX
ndo ¢ degradado pelo processo de fotdlise direta com radiagdo UVA e nem pelo processo
fotocatalitico heterogéneo (catalisador + UVA). O CIP ¢ degradado apenas pelo processo de
fotolise, ja que a presenga do catalisador nao influenciou no percentual de degradagao, mas
o TET apresentou um maior percentual de degradagdo na presenga do catalisador e luz UVA,

mostrando uma eficiéncia durante a fotocatalise heterogénea para o TET.

Figura 14. Degradacdo dos antibioticos SMX, CIP e TET na presenca de luz UVA. (A)
fotolise com luz UVA 5,73 mW cm™ (B) UVA + H,0»; (C) UVA + catalisador. Concentracio
de cada antibiotico: 200 pg L', [H202] = 120 mg. L'!; [catalisador] = 500 mg. L'!'; T = 25°C.
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Fonte: Autor.

Quando a solugio dos antibiéticos foi acidificada (pH 3,0), catalisador (500 mg. L)
e H,0, (120 mg. L") com luz UVA foi observado remocio abaixo do limite de deteccdo
(<LQ) para o TET, SMX e CIP em 10, 50 e 100 minutos de reacdo, respectivamente (Figura
15(A)). A melhor eficiéncia de degradacao para os trés antibidticos pode estar relacionada a

reacdo de Fenton combinada com a luz UVA (reagdo Foto-Fenton) (GARCIA-MUNOZ et
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al., 2017b), que permitiu a regeneragdo continua dos ions ferrosos presentes no catalisador,
aumentando a cinética da reagio (GARCIA-MUNOZ et al., 2017a; LOFRANO et al., 2017b).
Existe um favorecimento da degradagao devido a regeneragao dos ions ferrosos com a foto-
redugdo dos ions férricos, produzindo desta forma ainda mais radicais hidroxilas quando
comparado ao processo Fenton convencional (MOREIRA et al., 2018a), sendo eficiente
também na remogio do SMX, devido a extensdo da oxidagdo dos poluentes (GARCIA-
MUNOZ et al., 2017; PEREZ et al., 2002; LOFRANO et al., 2017). A foto-redugdo ocorre
pela absor¢ao de luz na faixa de até 400 nm pelos ions férricos, permitindo também o uso da
luz solar (LOFRANO et al., 2017b).

Na avaliagdo do efeito do pH na remogao dos antibidticos, valores de pH 5,0 ¢ 6,0
também foram avaliados. No ensaio utilizando a solug¢ao contendo os antibidticos em pH 5,0
foi observado a remogao de 87, 85 ¢ 65% em 50, 150 ¢ 200 min para TET, CIP e SMX,
respectivamente, como pode ser observado na Figura 15(B). Quando foi utilizada o pH 6,0
foi observado uma remogado de 9, 51 e 97% em 60 min para SMX e CIP e 20 min para TET,
respectivamente (Figura 15(C)).

Entre os valores de pH avaliados (3,0, 5,0 e 6,0) pode ser observado melhores
resultados de degradacdo dos antibioticos quando foi utilizado o pH = 3,0, mostrando a
predominancia das reagdes de Fenton e Foto-Fenton, em que o pH do meio reacional tem
importancia fundamental nas reagdes, afetando consequentemente a velocidade de
degradacdo dos compostos (NOGUEIRA; OLIVEIRA; PATERLINI, 2005a). Uma estreita
faixa (2,5 — 3,0) permite uma eficiéncia maxima de remog¢do do composto organico, devido
a precipitacdo do ion Fe*" que ocorre em valores de pH maiores do que 3,0 (WANG; ZHUAN,
2020), levando a redugdo da interagdo com o perdxido de hidrogénio, e consequente reducao
da produgdo de radicais *OH (FIOREZE; SANTOS; SCHMACHTENBERG, 2014). Na
remog¢ao do antibiotico amoxicilina pelo processo foto-Fenton foi observada remoc¢ao de
100% (pH 3,0), 97% (pH 5,0), 80% (pH 7,0) e 62% (pH 10) (ALALM; TAWFIK;,
OOKAWARA, 2015), sendo a mesma observacao para o antibidtico ampicilina que teve o
percentual de degradagdo reduzido com o aumento do pH (ROZAS et al., 2010). Quando o
pH estd maior que 4,0, ocorre a precipitagdo do Fe **, reduzindo a formagdo do radical "OH
(ELMOLLA; CHAUDHURI, 2009), corroborando com a redugao no percentual de remogao
dos antibidticos CIP, SMX e TET quando o pH foi aumentado de 3,0 para 5,0. Em pH >4, a
concentragdo de ion ferrosos soluveis diminuem, devido a formacdo dos complexos com o

Fe?" e precipitagdo, e com isso as espécies oxidantes diminuem (LEE et al., 2021).



104

Quando o pH passou de 5,0 para 6,0, a remog¢do do SMX foi prejudicada (40% em
pH 5,0 € 9% em pH 6,0 em 60 min). O mesmo foi observado para o CIP (80% em pH 5,0 e
51% em pH 6,0). Ja para a TET o aumento do pH para 5,0 e 6,0 beneficiou a remocao do
antibiotico (87% pH 5,0 em 50 minutos, € 97% pH 6,0 em 20 minutos). Os resultados
encontrados demonstram que o aumento do pH de 5,0 para 6,0 prejudicou a remog¢do do SMX
e do CIP, e ajudou na remog¢ao da TET (Figura 15). Essa observagao pode ser explicada pelo
fato que o aumento do pH da solugdao pode levar a desprotonagdo da TET, ficando mais
susceptivel a degradagdo via fotdlise, aumentando assim a sua degradacdo com o aumento
do pH no processo foto-Fenton (HAN et al., 2020). Outros estudos sobre o efeito do pH na
remocao fotocatalitica dos mesmos antibioticos, também confirmam a mesma observagao.
Hu e colaboradores (2020) relataram um percentual de 95% de degradacdo do SMX (1,5 mg.
L) em pH 3,0 com 270 minutos de reacdo, e 60% em pH 10,0 no mesmo tempo de reagio,
considerando que o pH foi um dos principais parametros no desempenho do sistema
fotocatalitico (BF-PMCs/H20z). As espécies radicais (e, h*, HO, ‘O2’, e !02) aumentam com
a diminui¢do do valor do pH (HU et al., 2020a). No pH elevado, a reacdo ocorre em funcao
da decomposi¢do do H2O2 em Oa, e supressdo de radicais de formagdo, e que em pH 3 a
lixiviagdo do ion férrico presente no catalisador, contribui para promover a reacao de Fenton
homogénea levando a aproximadamente 100% da eficiéncia de degradagao do SMX (HU et
al., 2020a).

Antibidticos da classe das sulfonamidas (sulfametazina e sulfatiazol) também tiveram
a sua eficiéncia de degradagdo avaliada a partir do processo foto-Fenton/ Fenton heterogéneo
utilizando um residuo de mineragao de ferro (AYALA-DURAN; HAMMER; PUPO
NOGUEIRA, 2020). A faixa de pH de 2,5 -5,6 foi estudada, e o maior percentual de
degradacdo das sulfonamidas (abaixo do limite de deteccdo) ocorreu em pH 2,5 em 45
minutos (AYALA-DURAN; HAMMER; PUPO NOGUEIRA, 2020). Um elevado percentual
de degradacao (abaixo do limite de detec¢dao) em 40 minutos também foi observado para o
antibiotico sulfatiazol utilizando um residuo de mineragcdo de ferro como catalisador no
processo foto-Fenton em pH 2,5 (ROJAS-MANTILLA; AYALA-DURAN; PUPO
NOGUEIRA, 2019). O processo Fenton heterogéneo na presenga do anion persulfato (PS)
foi utilizado na degradacao do antibiotico TET por um mineral natural de ferro, a magnetita
(Fe304), sendo a faixa de pH avaliada entre 3 — 9 (LEE et al., 2021). A remog¢ao da TET
aumentou em condi¢des acidas (pH baixo), apresentando uma elevada taxa de reagdo (0,1530

min') em pH 3. O valor da constante de reagdo (0,066 min™') diminuiu em condi¢des
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alcalinas (pH 9,0) (HUANG et al., 2021). Em pH >4, a concentracao de ion ferrosos soluveis
diminuem, devido a formacdo dos complexos com o Fe*" e precipitagido, e com isso as
espécies oxidantes diminuem, reduzindo assim o percentual de degradagao da TET em pH
alcalino (LEE et al., 2021).

A degradagdo do antibidtico SMX pelo mineral magnetita na presenca de H>O> foi
estudada em uma faixa de pH de 3 — 7, sendo observado 100% de remog¢ao do SMX em 4h
(MUNOZ et al., 2018). Em pH 6, o percentual de remogao foi reduzido para 70%. O elevado
percentual de remocao do SMX (100%) pode estar relacionado com a maior concentragao de
ferro dissolvido (1,3 mg. L) na faixa de pH inicial (3 — 5), e abaixo de 0,1 mg.L™! para o pH
7 (BAUTISTA et al., 2011). O valor de pH 5 foi selecionado como o melhor pH para reagao,
porque além de ter apresentado um elevado percentual de remoc¢ao do SMX, também permite

a aplicagdo do tratamento em aguas residuais (MUNOZ et al., 2018).

Figura 15. Degradacdo dos antibidticos SMX, CIP e TET utilizando catalisador/H,O2/UV
em diferentes pH. (A) pH 3; (B) pH 5; (C) pH 6. Concentracao de cada antibiotico: 200 pg
L', [catalisador] = 500 mg. L™! [H202] = 120 mg L™}, UVA = 5,73 mW/cm?, T = 25°C.
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Fonte: Autor.

Apos a avaliagdo do efeito do pH na degradagdo dos antibiodticos, e observando que
elevados percentuais de degradagdo para todos os antibidticos foram alcangados no valor do
pH 3,0, esse valor foi mantido para os proximos experimentos, utilizando concentragdes
menores de H,0x (50 e 24 mg L) e do catalisador (100 mg L") (Figura 16). Em pH 3,0 com
catalisador a 500 mg. L' e H202 (50 mg. L) foi possivel visualizar >90% de remogio para
a TET, SMX e CIP eml10, 40 e 55 minutos de reacdo, respectivamente (Figura 16(A)).
Diminuindo a concentragio de catalisador para 100 mg L™ e de H,O; para 24 mg. L™, foi

possivel observar uma remocdo da TET superior a 99% em 20 minutos, € 92 e 97%, para o
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SMX e CIP em 40 minutos, respectivamente (Figura 16(B)). Nesse ensaio a concentragao do
catalisador foi reduzida, entretanto a quantidade de H>O> se manteve conforme a relacao
estequiométrica. A partir dos resultados dos ensaios preliminares com o catalisador natural
foi realizado o planejamento experimental (DoE) utilizando o Delineamento Composto
Central Rotacional (DCCR) com o objetivo de encontrar a melhor condi¢do para a

degradacdo dos trés antibidticos.

Figura 16. Degradacao dos antibioticos SMX, CIP e TET utilizando diferentes concentragdes
de catalisador e H,02 sob luz UVA. (A) [catalisador] = 500 mg. L' [H202] = 50 mg L'!; (B)
[catalisador] = 100 mg.L! e [H202] = 24 mg L. Concentracdo de cada antibidtico: 200 pg
L, pH=3 e UVA = 5,73 mW/cm?, T = 25°C.
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Fonte: Autor.

5.4 PLANEJAMENTO EXPERIMENTAL (DoE) PARA DEGRADACAO DOS
ANTIBIOTICOS

Com o objetivo de avaliar o efeito de trés varidveis independentes (concentracdo do
catalisador, relagdo estequiométrica de H>O»/Fe e pH) no processo de remocdo dos
antibioticos CIP, SMX e TET em agua ultrapura foi aplicado o planejamento DCCR. A Tabela
18 apresenta os resultados de remog¢ao dos antibidticos em dgua ultrapura, em fun¢do do
planejamento experimental. Os resultados das andlises estatisticas do planejamento sdo
apresentados para cada antibidtico nos itens subsequentes. O software utilizado para o

tratamento dos dados foi o Statistica® 10.0.
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Tabela 18. Varidveis respostas (remog¢ao dos compostos alvos) em fun¢do do planejamento

experimental DCCR executado.

Variaveis Independentes Respostas — Remociao (%)
[Catalisador] SMX CIP TET
Exp. H202 pH

(mg L) 30 min 20 min Smin

1 133,09 (-1) 0,58 (-1) 3,11 (-1) 48,4 60,0 50,3
2 406,91 (+1) 0,58 (-1) 3,11 (-1) 93,9 88,3 68,8
3 133,09(-1) 1,42 (+1) 3,11 (-1) 74,8 81,5 27,8
4 406,91(+1) 1,42 (+1) 3,11 (-1) 93,2 82,4 96,0
5 133,09(-1) 0,58 (-1) 4,89 (+1) 10,8 19,1 23,2
6 406,91(+1) 0,58 (-1) 4,89 (+1) 30,3 93,7 52,6
7 133,09(-1) 1,42 (+1) 4,89 (+1) 24,6 12,7 62,9
8 406,91(+1) 1,42 (+1) 4,89 (+1) 4,9 36,3 442
9 40 (-1,68) 1,0 (0) 4,0 (0) 84,4 89,6 72,6
10 500 (+1,68) 1,0 (0) 4,0 (0) 78,4 85,0 98,3
11 270 (0) 0,3 (-1,68) 4,0 (0) 81,2 90,5 98,4
12 270 (0) 1,7 (+1,68) 4,0 (0) 70,6 82,2 64,0
13 270 (0) 1,0 (0) 2,5(-1,68) 61,7 64,5 41,1
14 270 (0) 1,0 (0) 5,5 (+1,68) 3,3 12,7 13,5
15 270 (0) 1,0 (0) 4,0 (0) 70,6 76,3 74,4
16 270 (0) 1,0 (0) 4,0 (0) 90,5 92,9 76,9
17 270 (0) 1,0 (0) 4,0 (0) 77,0 91,2 70,4
18 270 (0) 1,0 (0) 4,0 (0) 72,8 78,3 45,8
19 270 (0) 1,0 (0) 4,0 (0) 74,6 72,6 42,1

Fonte: Autor.

Através dos resultados obtidos da remocao de SMX (Tabela 18) foram calculados os
valores dos efeitos da regressdo que estao apresentados na Tabela 19. Observa-se que o termo
linear e quadratico (pH), e os termos de interagdo concentracdo do catalisador com a relagao
estequiométrica H,O»/Fe, e o pH mostraram-se estatisticamente significativos ao nivel de

significancia de 95% (p<0,05). O grafico de Pareto (Figura 17) confirma os resultados das
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variaveis significativas, indicando que o uso de valores menores de pH (X3) promove uma

remog¢ao maior de SMX.

Tabela 19. Estimativa dos efeitos para a resposta remog¢ao de SMX.

Fator Efeito Erro Padrao t p
Média 77,74 3,51 22,17  <0,001
(X1) Conc. catalisador (mg L") (L) 7,86 4,25 1,85 0,138
Conc. catalisador (mg L) (Q) -3,34 4,25 -0,78 0,476
(X2) H202 (L) -0,51 4,26 -0,12 0,910
H202 (Q) -7,44 4,31 -1,73 0,159
X3 pH (L) -49,42 4,24 -11,64  <0,01
pH (Q) -37,70 4,23 -8,91 0,001
XiL by X:L -16,59 5,55 -2,99 0,040
XiL by XL -16,04 5,55 -2,89  0,0446
XL by XsL -9,31 5,55 -1,68 0,169

Fonte: Autor.

Fatores considerados significativos (p<0,05) sdo destacados em negrito.

Como pode ser observado nos resultados da andlise da varidncia (Tabela 20), o

modelo da regressao representa bem o comportamento dos dados devido a falta de ajuste ndao

ser estatisticamente significativa (p valor >0,05) e a porcentagem da variacao explicada pelo

modelo ser de 88,6% (R?).

Figura 17 - Diagrama de Pareto para remog¢ao do sulfametoxazol (SMX).
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Fonte: Autor.
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Tabela 20. Analise de variancia (ANOVA) para a remocao do sulfametoxazol (SMX).

Fator Soma Graus de Média . "
quadratica Liberdade quadratica

(X1) [Catalisador] (mg L") (L) 210,66 1 210,66 342 0,138
[Catalisador] (mg L) (Q) 38,02 1 38,02 0,62 0,476
(X2) Fe/H202 (L) 0,89 1 0,89 0,01 0,910
H202 (Q) 183,78 1 183,78 2,98 0,159
(X3) pH (L) 8353,97 1 8353,97 135,56 <0,001
pH (Q) 4888,35 1 4888,35 79,33 0,001
XiL by XzLL 550,65 1 550,65 8,93 0,040
XiL by XsL 514,63 1 514,63 835 0,044
X2L by X351 173,52 1 173,52 2,81 0,169
Falta de ajuste 1645,73 5 329,15 5,34 0,065

Erro puro 246,49 4 61,62

Soma quadratica total 16618,43 18

Fonte: Autor.

Fatores considerados significativos (p<0,05) sdo destacados em negrito.

A Equagdo 14 descreve a remocao do SMX prevista pelo modelo em funcao das
varidveis codificadas, reparametrizadas usando-se apenas os termos estatisticamente

significativos.

Ysmux = 77,74-49,42X3-37,70(X3)? -16,59 X1X2-16,04 X1.X3 Equacao (14)

A superficie de resposta estd apresentada na Figura 18, mantendo-se a concentragdo
o catalisador no valor do ponto central, onde pode ser observado que a remog¢do do SMX foi
afetada pela variavel X3, pH e a concentragao do catalisador praticamente ndo tem influéncia

sobre a remog¢ao do SMX.
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Figura 18. Superficie de resposta em funcdo das varidveis independentes na remocao de

SMX.
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Fonte: Autor.

Através dos resultados obtidos da remog¢ao do CIP (Tabela 18) foram calculados os
valores dos efeitos da regressao apresentados na Tabela 21. Observa-se que o termo linear
concentracdo do catalisador, o termo linear e quadratico pH, e os termos de interagdo
concentragdo do catalisador, relacdo estequiométrica de Fe/H»O», e pH mostraram-se
estatisticamente significativos ao nivel de significancia de 95% (p<0,05). O gréfico de Pareto
(Figura 19) confirma os resultados das variaveis significativas, indicando que o uso de
valores menores de pH (X3) e o uso de concentragdes maiores do catalisador promove uma

remogao maior de CIP.
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Tabela 21. Estimativa dos efeitos para a resposta remogao do CIP

Fator Efeito Erro Padrao t p
Média 82,73 4,12 20,09 <0,001
(X1) [Catalisador] (mg L) (L) 17,53 4,99 3,51 0,025
[Catalisador] (mg L) (Q) -1,09 5,00 -0,22 0,838

(X2) H202 (L) -9,17 5,01 -1,83 0,141
Fe/H20:2 (Q) -1,90 5,06 -0,37 0,727
X3)pH (L) -34,76 4,98 -6,97 0,002

pH (Q) -35,33 4,97 -7,11 0,002
XiL by X:L -19,60 6,52 -3,01 0,040
XiL by X3L 17,22 6,52 2,64 0,058
XL by XaL -19,83 6,52 -3,04 0,038

Fonte: Autor.

Fatores considerados significativos (p<0,05) sdo destacados em negrito.

Como pode ser observado nos resultados da andlise da variancia (Tabela 22), o
modelo da regressao representa bem o comportamento dos dados devido a falta de ajuste nao
ser estatisticamente significativa (p valor >0,05) e a porcentagem da variagdo explicada pelo

modelo ser de 86,6% (R2).

Figura 19 - Diagrama de Pareto para remogao do ciprofloxacino (CIP).
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Tabela 22. Analise de variancia (ANOVA) para a remoc¢ao do ciprofloxacino (CIP).

Soma Graus de Média
Fator F p
quadratica Liberdade quadratica

(X1) [Catalisador] (mg L") (L) 1048,45 1 1048,45 12,34 0,025
[Catalisador] (mg L) (Q) 4,03 1 4,03 0,05 0,838
(X2)H202 (L) 284,79 1 284,79 3,35 0,141
Fe/H202 (Q) 11,94 1 11,94 0,14 0,727
X3)pH (L) 4131,89 1 4131,89 48,62 0,002
pH (Q) 4294,36 1 429436 50,53 0,002
XiL by X:L 768,27 1 768,27 9,04 0,040
XL by X3L 592,87 1 592,87 6,98 0,058
X:L by XaL 786,39 1 786,39 9,25 0,038
Falta de ajuste 1514,24 5 302,85 3,56 0,121

Erro puro 339,95 4 84,99

Soma quadratica total 13846,19 18

Fonte: Autor.

Fatores considerados significativos (p<0,05) sdo destacados em negrito.

A Equacdo 15 descreve a remogdao do CIP prevista pelo modelo em funcdo das
variaveis codificadas, reparametrizadas usando-se apenas os termos estatisticamente

significativos.

Yaip = 82,73+17,53 X1 -34,76X3-35,33(X3)? -19,60X1X2-19,83X2X; Equacao (15)

A superficie de resposta estd apresentada na Figura 20, onde pode ser observado que
a remoc¢ao do CIP em &gua foi afetada pela variavel X1, concentracao do catalisador e X3,

pH.
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Figura 20. Superficie de resposta em fun¢do das variaveis independentes na remocao da CIP.
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Fonte: Autor.

Através dos resultados obtidos da remog¢do da TET (Tabela 18) foram calculados os

valores dos efeitos da regressdo apresentados na Tabela 23. Observa-se que apenas o termo
quadratico (pH) mostrou-se estatisticamente significativo ao nivel de significdncia de 95%
(p<0,05). O grafico de Pareto (Figura 21) confirma o resultado da variavel significativa,

indicando que o uso de valores menores de pH promove uma remoc¢ao maior da TET em 5
minutos de reacgao.
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Tabela 23. Estimativa dos efeitos para a resposta remog¢ao da TET

Fator Efeito Erro Padrao t p
Média 62,39 7,43 8,40 0,001
(X1) [Catalisador] (mg L") (L) 20,59 9,00 2,29 0,084
[Catalisador] (mg L) (Q) 11,66 9,01 1,29 0,265
(X2) H202 (L) -3,15 9,03 -0,35 0,745
Fe/H202 (Q) 8,68 9,13 0,95 0,396
(X3)pH (L) -15,58 8,99 -1,73 0,158
pH (Q) -29,33 8,97 -3,27 0,031
XiL by XoL 0,39 11,76 0,03 0,975
XiL by X3L -19,00 11,76 -1,62 0,181
XL by X3L 6,63 11,76 0,56 0,603

Fonte: Autor.

Fatores considerados significativos (p<0,05) sdo destacados em negrito.

Como pode ser observado nos resultados da andlise da variancia (Tabela 24), o
modelo da regressao representa bem o comportamento dos dados devido a falta de ajuste nao
ser estatisticamente significativa (p valor >0,05) e a porcentagem da variagdo explicada pelo

modelo ser de 67,6% (R2).

Figura 21 - Diagrama de Pareto para remogao da tetraciclina (TET).
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Tabela 24. Analise de variancia (ANOVA) para a remocao da tetraciclina (TET).

Soma Graus de Média
Fator F p
quadratica Liberdade quadratica

(X1) [Catalisador] (mg L)L)  1445,70 1 1445,70 5,23 0,084
[Catalisador] (mg L1)(Q) 462,76 1 462,76 1,67 0,265
(X2)H202 (L) 33,63 1 33,63 0,12 0,745
Fe/H202 (Q) 249,75 1 249,75 0,90 0,396
(X3)pH (L) 830,52 1 830,52 3,00 0,158
pH (Q) 2959.46 1 295946 10,70 0,031
XiL by XoL 0,31 1 0,31 0,00 0,975
XiL by X5L 722,03 1 722,03 2,61 0,181
XoL by X;L 87,93 1 87,93 0,32 0,603
Falta de ajuste 242495 5 484,99 1,75 0,303

Erro puro 1105,94 4 276,48

Soma quadratica total 10911,40 18

Fonte: Autor.

Fatores considerados significativos (p<0,05) sdo destacados em negrito

A Equacao 16 descreve a remocao da TET prevista pelo modelo em funcdo das
variaveis codificadas, reparametrizadas usando-se apenas os termos estatisticamente
significativos.

Yrer = 62,39 - 29,33(X3)2 Equacao (16)

A superficie de resposta estd apresentada na Figura 22, onde podemos observar que a

remog¢ao da TET em agua foi afetada apenas pela variavel X3, pH.
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Figura 22 - Superficie de resposta em func¢do das varidveis independentes na remogao da

TET.
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Fonte: Autor.

A partir dos resultados encontrados das variaveis respostas (remog¢ao dos antibidticos
selecionados) em func¢do do planejamento experimental DCCR executado, as variaveis foram
otimizadas para cada antibidtico, conforme pode ser observado na Tabela 25. As variaveis
otimizadas foram avaliadas, e uma condi¢do para cada varidvel foi escolhida para os
experimentos de validagcdo em triplicata. Nos resultados preliminares pode ser observado que
a quantidade intermedidria do catalisador ja consegue degradar os trés antibioticos estudados
em uma mesma solucdo, e que a relacdo estequiométrica de Fe/H,O, avaliada nao foi
significativa (p>0,05) nos experimentos realizados. J4 o efeito do pH foi significativo

(p<0,05) na remocao dos trés antibioticos.
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Tabela 25. Variaveis otimizadas para cada antibidtico combinados na mesma solugao.

SMX CIP TET
Variavel
30min 20 min 5 min
[Catalisador] (mg L) 131,38* 277,01 152,46
Relagdo estequiométrica de Fe/H20» 1,62% 1,16* 1,08*
pH 3,44 3,48 4,03

Fonte: Autor.

*Variavel independente estatisticamente ndo significante no intervalo avaliado.

5.5 DEGRADAGCAO DOS ANTIBIOTICOS COM AS VARIAVEIS OTIMIZADAS

Além de possibilitar a execu¢do de um nimero menor de experimentos, uma das
principais vantagens do uso da ferramenta de planejamento e otimizagdo de experimentos
(DoE) ¢ permitir conhecer os efeitos das variaveis independentes sobre as varidveis respostas
estudadas. Nesse estudo foi investigada a influéncia das varidveis concentragdo do
catalisador, relacdo estequiométrica Fe/H>O> e pH sobre a remocao dos antibioticos SMX,
CIP e TET. A partir dos valores otimizados das varidveis independentes estudadas no
planejamento DCCR (Tabela 17), uma condi¢do para cada variavel foi selecionada. A
concentracdo intermedidria do catalisador selecionada foi de 277, 01 mg. L, pois foi
possivel degradar os trés antibioticos estudados. A relagdo estequiométrica de Fe/H>O> ndo
foi significativa (p>0,05) nos experimentos realizados, assim o menor valor de concentracdo
de H>O; foi selecionado (65,37 mg L!). O efeito do pH foi significativo (p<0,05) na remogio
dos trés antibidticos, mas como os valores sdo proéximos, € o menor valor de pH (pH = 3,44)
foi eficiente para remocdo dos trés antibidticos, o pH 3,44 foi selecionado para os
experimentos seguintes. Os experimentos de fotodegradacdo dos trés antibidticos
combinados na mesma solugdo foram realizados em triplicata em 4gua ultrapura e agua
residual de ETE, utilizando as varidveis otimizadas conforme a metodologia dos ensaios de
fotodegradacdo. O resultado dos experimentos otimizados de fotodegradagdo pode ser

observado na Figura 23.
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Figura 23. Fotodegradag¢do dos antibidticos SMX, CIP e TET em (A) 4gua ultrapura (B)
agua residual de ETE (efluente) utilizando as condi¢des otimizadas ([antibioticos] = 200 pg

L!; [catalisador] = 277,01 mg. L'!; [H202] = 65,37 mg L!; pH 3,4).
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Fonte: Autor.

Apds o ensaio em agua ultrapura foi possivel observar uma remocgao de 89,8% para
SMX e CIP e <LD para o TET em 60 minutos (Figura 23(A)). A concentracdo de TET durante
a degradagdo foi possivel detectar até 30 minutos de reagdo, sendo observado 88% de
remogao. Os resultados encontrados corroboraram com os encontrados nos ensaios
preliminares realizados no inicio desse estudo. Uma reducdo de 10% no percentual de
remog¢ao dos antibidticos CIP e SMX pode estar associada a redug@o na concentracdo do
catalisador, uma vez que nos ensaios preliminares foi de 500 mg. L', e nos ensaios de
validacdo a concentracdo foi reduzida para 270 mg. L', Os resultados do planejamento
experimental DCCR j4 haviam indicado que a remocgao dos antibidticos CIP e SMX ¢ afetada
pela variavel concentragdo do catalisador.

No experimento com efluente também foi possivel observar a remocdo dos
antibioticos com 71, 79% e <LD de remog¢do para o SMX, CIP ¢ TET em 60 minutos,
respectivamente (Figura 23(B)). Esse resultado indica que ndo foi observado um efeito matriz
consideravel nos resultados de degradacdo dos antibioticos quando comparados aos
resultados do experimento em agua ultrapura, o que demonstra a eficiéncia do catalisador na
degradagdo dos antibidticos em efluente. Comparando os percentuais de remocdo dos
antibidticos em cada matriz em 30 e 60 minutos, podemos observar 63 e 50% de remocao do
SMX em 30 minutos ¢ 89 e 71% remog¢dao em 60 min em dgua ultrapura e efluente,
respectivamente. Na avaliacdo para o CIP, em 30 minutos, 69 e 71% de remocao e 83 e 79%

de remocao para 60 min em agua ultrapura e 4gua real, respectivamente. Ja na avaliagdo para
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a TET em 30 minutos, 88 ¢ 80% de remoc¢ao em agua ultrapura e 80% em agua real; e <LQ
para ambas as matrizes em 60 min.

Nos resultados de comparagdo dos percentuais de remogao/eficiéncia do tratamento
em matrizes diferentes, pode ser observado que principalmente para o antibidtico CIP a
diferencga entre as matrizes ¢ minima (~11%), mas de uma forma geral, o tratamento com o
residuo de mineragdo apresentou um elevado percentual de degradacdo, tanto em agua
ultrapura (89,8%), como também em uma matriz complexa: efluente secundario tratado por
lodo ativado (79%). Em outro estudo foi observado uma degradagdo fotocatalitica
heterogénea do CIP melhor em agua de torneira em comparacdo a agua ultrapura, estando
relacionado ao fato da matéria organica presente na matriz agua de torneira ser capaz de
produzir espécies oxidantes que podem favorecer a degrada¢do da molécula do CIP
(DURAN-ALVAREZ et al., 2019a). O efeito matriz também foi estudado na degradagio do
antibidtico SMX pelo sistema catalitico formado com o mineral natural magnetita na
presenga do agente oxidante H>O2 em quatro matrizes diferentes (MUNOZ et al., 2018). O
resultado alcangado conforme a constante de velocidade de oxidagdo do SMX em cada matriz
foi 1,58; 1,02; 0,86 e 0,34, respectivamente para dgua deionizada, agua superficial, efluente
de estacdo de tratamento municipal, e efluente hospitalar. Como nao houve nenhum sinal de
desativagdo do catalisador pela composi¢io das matrizes (Fe lixiviado <0,45 mg.L! e
carbonatos depositados <0,01 % wt), o efeito negativo na degradacdo do SMX nas matrizes
reais pode estar relacionadas ao sequestros dos radicais HO" por substancias presentes nas
matrizes aquosas, como espécies inorganicas, por exemplo carbonatos prejudicando o
processo Fenton, devido ao sequestro do HO® (PETALA et al., 2021). Na comparagao da
degradacdo do SMX em 4gua ultrapura e em efluente bioldgico de uma estagado de tratamento
pelo processo fotocatalitico heterogéneo foi observada uma redugao de 54% na degradacao
do antibidtico na matriz efluente, sugerindo também que a inibig¢ao ocorreu devido a presenca
da matéria organica e constituintes inorganicos (espécies carbonatos, fosfatos, Cl°, NOs’, e
outras) que sequestraram o radical ‘OH gerado no processo fotocatalitico, e desta forma
prejudicou a degrada¢do do SMX (CARBONARO; SUGIHARA; STRATHMANN, 2013).

Avaliando a degradagdo do antibiotico TET nas diferentes matrizes ndo foi observado
que o uso de uma matriz complexa (efluente secundario tratado) afetou o processo
fotocatalitico utilizado no presente trabalho. Ja que o percentual de degradacdo se manteve
abaixo do limite de deteccdo (<LD) em ambas matrizes estudadas. Um comportamento

semelhante foi observado no estudo de degradacao do antibiotico TET pelo sistema
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magnetita/persulfato em agua ultrapura e em efluente secundario em que a eficiéncia de
remog¢do em agua ultrapura (96,0%) foi préxima ao percentual de degradagcdo na matriz
efluente (88,3%), ambos em 60 minutos de reacdo. A diferenga de 10% no percentual de
degradacao pode estar relacionado a presenca de matéria organica e inorganica na matriz
efluente, competindo com a molécula de TET pelos radicais hidroxilas gerados pelo sistema
Fenton heterogéneo utilizado no tratamento, e essa competi¢ao pode reduzir a eficiéncia de
remog¢ao da TET na matriz real (LEE et al., 2021; MUNOZ et al., 2017b).

Comparando a degradacdo dos trés antibidticos estudados em 4gua ultrapura e em
efluente, 0 SMX foi o que apresentou a maior reducao do percentual de degradacao em agua
real. Esse comportamento esta relacionado a presenga de sais, principalmente os carbonatos
que sequestram o radical HO® produzido, reduzindo assim o percentual de degradac¢do do
SMX em efluente (MUNOZ et al., 2018). Esse fato também indica que o antibiético SMX ¢
o antibidtico mais dependente do radical "OH no processo de degradagdo (PETALA et al.,
2021), portanto, quando o radical ‘OH ¢ reduzido/sequestrado do meio reacional, a

degradag¢do do SMX ¢ a mais afetada, entre os antibidticos estudados.

5.6 DETERMINACAO DAS ESPECIES REATIVAS

A Figura 24 apresenta os resultados de remocgao dos antibidticos SMX, CIP e TET na
presenca dos sequestrantes durante o processo fotocatalitico. O antibiotico SMX com adi¢do
do isopropanol a remocdo foi inibida em 69%, indicando a importancia da participagdo do
radical hidroxila (OH") na remoc¢do do SMX (Figura 24(A)). Com adicdo de isopropanol +
KI os resultados de remocao foram semelhantes ao com adi¢do de isopropanol, indicando
que os radicais O>" ndo participam da degradacdo do SMX. Quando o Tiron + isopropanol
foram adicionados a reacdo a remo¢do do SMX foi inibida em 25%, indicando que as
espécies e, h" e H20, também podem estar envolvidas, em menor propor¢do do que *OH, na

remogao do antibiotico SMX.
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Figura 24. Determinacdo das espécies reativas. (A) SMX; (B) CIP; (C) TET. [Isopropanol]
=0,01 mol L!; [KI] = 10 * mol. L'!; [Tiron] = 2x10 ~° mol L', ([antibidticos] = 200 pug L;
[catalisador] = 277,01 mg. L!; [H202] = 65,37 mg L!; pH 3.4.
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Na avaliagdo das espécies reativas envolvidas na degradacao do antibiotico SMX pelo
sistema fotocatalitico BiIOCl/irradiacdo solar, sequestrantes como os reagentes alcool terbutil
(TBA) (0,13 mol. L") e Na2SO4 (0,1 mol. L") foram utilizados, e também foi observado que
os radicais "OH e elétrons foram as principais espécies reativas envolvidas na degradagdo do
antibiotico SMX (PETALA et al., 2021).

O TBA ¢ capaz de reagir com os radicais "OH, enquanto os elétrons foto-gerados sao
consumidos pelo NaxSO4 (TJU et al., 2017). A adicdo dos sequestrantes benzoquinona,
EDTA-2Na e isopropanol em uma experimento de fotodegradagao heterogénea do SMX para
avaliar as espécies reativas radical superoxido (0O."), lacunas h* e radical "OH,
respectivamente, verificou que a eficiéncia de degradacdo do SMX foi fortemente inibida
com a adicdo do sequestrante benzoquinona, indicando que a espécie O™ foi a principal
espécie reativa envolvida na degradagdo do SMX (DE MATOS RODRIGUES et al., 2019).
O sequestrante benzoquinona também foi utilizado juntamente com outros sequestrantes
(TBA, NaN3 (azida de s6dio), oxalato de amonio) na avaliagdo da degradagao do antibiotico
SMX em um experimento de fotocatalise heterogénea, sendo observado inibi¢do da
degradagdo quando foi adicionado a NaN3 e o TBA, indicando que as espécies reativas que
mais contribuiram na degradacdo do SMX foi o oxigénio singleto (102), seguido do radical
‘OH, respectivamente (GUO et al., 2020).

Na avaliacao do antibiotico CIP podemos observar que a adi¢do do isopropanol ndo
afetou a remogao do antibidtico CIP, indicando que o radical *OH ndo € a principal espécie
envolvida na remocgao do CIP (Figura 18(B)). Com a adi¢do do isopropanol + KI houve uma
perda de eficiéncia de 34% de remocgado da CIP (Figura 24(B)), indicando uma participacao
de espécies reativas como e, 02" e H20O> na remogdo do CIP. Na adi¢do do Tiron +
isopropanol a remogao do CIP foi inibida em 49%, indicando a participagdo da lacuna h” na
degradacgdo. A CIP pode ser degradada pela lacuna h* e principalmente pela espécie O>™. Na
avaliacdo das espécies ativas envolvidas na degradacdo da CIP pelo sistema fotocatalitico
ZnFe 04/ g-C304 também foi observado que a espécie O;" € a principal espécie ativa
envolvida na degradagdo da CIP (DAS et al., 2020). A degradagdo da CIP foi fortemente
inibida (70%) apos a adigao do sequestrante p — benzoquinona (sequestrante da espécie O™
). A adi¢do do sequestrante TBA (sequestrante de radicais ‘OH) também foi avaliada,
demonstrando uma inibi¢do da degradacdo de 50%, mostrando que os radicais ‘OH também
participam da degradagdo da CIP, mas de forma majoritaria, a CIP ¢ degradada pela espécie

02", ja que foi observado uma perda de eficiéncia 20% maior na adi¢cdo da benzoquinona
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quando comparada a adi¢io do TBA (DAS et al., 2020). A contribui¢do da lacuna h" na
degradacgdo da CIP também foi observada no estudo de degradagdo fotocatalitica de varios
contaminantes, incluindo o antibidtico CIP pelo catalisador BiOCl (SENASU et al., 2020).
No estudo foram adicionados varios sequestrantes (t — butanol, EDTA, K>Cr>O7, N3Na e KI),
sendo que a maior inibi¢do da degradacao do CIP foi observada com a adi¢ao do sequestrante
EDTA e K»>Cr,07, sequestrante de lacunas h" (SENASU et al., 2020).

Avaliando o antibidtico TET observamos que a espécie reativa *OH e as lacunas h*
ndo estdo envolvidas na sua remoc¢ao, uma vez que a adi¢ao do isopropanol e isopropanol +
KI ndo afetou a remog¢ao da TET (Figura 24(C)). J4 com a adigdo Tiron + isopropanol, a TET
foi inibida em 52%, demonstrando a importancia da participacdo da espécie 02" na sua
remocdo (Figura 24(C)). As espécies reativas como ¢ e H>O» também podem estar
contribuindo na remog¢do do antibidtico. No estudo de degradacdo da TET pelo sistema
fotocatalitico AgoWO4/g-C3N4, os sequestrantes vitamina C, EDTA e isopropanol (2-
propanol) foram utilizados na determinagdo das espécies reativas O, h" e °OH,
respectivamente (SHI et al., 2019). Os autores observaram mais de 90% de inibicdo da
degradag¢do com a adicdo da vitamina C, indicando a¢@o prioritaria do radical superdxido
como principal espécie reativa envolvida na degradacdo da TET (SHI et al., 2019). A partir
da degradacao da TET por um processo fotocatalitico, um experimento de captura de espécies
reativas h' O," . *OH, utilizando os sequestrantes EDTA, benzoquinona ¢ TBA,
respectivamente foi realizado. A adicdo do TBA ndo afetou a degradacao da TET, a presenga
da benzoquinona inibiu <40% a degradagdao da TET, e a adicdo do EDTA foi ainda mais
eficiente na inibi¢do da degradacdo da TET (43,6%). Os resultados apresentados mostraram
que as espécies 02" e h' participam da degradagdo da TET, mas que o radical h* ¢ a principal
espécie envolvida na degradagdo da TET (HU et al., 2019b).

No estudo de degradacao da TET pelo sistema CuO — BiVO4 + Vis + PMS, as
principais espécies ativas na degradag¢do do antibiotico foram os radicais ‘OH e lacunas h”
(CHEN et al., 2021a). Com a adi¢do do sequestrante de lacuna h*, uma redugédo de 30% da
TET foi observada, enquanto que a introdug¢do do sequestrante TBA levou a uma inibi¢ao
maior (50%) da degradacao da TET, confirmando a presenca principal do radical “OH na

eficiéncia da degradacdo da TET (CHEN et al., 2021a).
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5.7 DETERMINACAO DOS PRODUTOS DA TRANSFORMACAO (PTs)

Os PTs identificados preliminarmente por LC-QTOF-MS foram formados a partir do
tratamento com a melhor condicao de degradacao da mistura dos antibioticos do presente
estudo. A estratégia de pesquisa utilizada no estudo ¢ baseada no uso de um banco de dados
criado especificamente a partir de PTs ja publicados em estudos anteriores na literatura atual.
Esta estratégia, empregando uma triagem de PTs suspeitos foi aplicada com sucesso em
estudos anteriores (CUERVO LUMBAQUE et al., 2018; DELLA-FLORA et al., 2020),
possibilitando uma pesquisa guiada (sem padrdo analitico) para um numero maior de
potenciais PTs. O banco de dados construido para esse objetivo teve 80 PTs, da seguinte
forma, 29 PTs para o TET, 25 para o SMX e 26 PTs para o CIP. No presente estudo, 12 PTs
foram identificados provisoriamente para os 3 antibioticos.

Em relag¢ao ao CIP, 4 PTs foram identificados: PT 348, PT 330, PT 306 ¢ PT 263
(Figura 25). O PT 348 e o0 PT 263 também foram identificados por Gomes Junior et al., (2018)
como intermediarios gerados durante o processo foto-Fenton usando diferentes fontes de
espécies de ferro e razdo molar ferro/ ligante organico em duas condi¢des diferentes de pH:
2,5 e 6,5. Como indicado por esse autor, em geral, a mudang¢a mais importante na estrutura
do CIP ocorreu no anel da piperazina para os PTs identificados no presente estudo. Além
disso, o PT 348 do CIP ¢ gerado pela hidroxilacdo do CIP, com a adi¢do de um hidroxil no
anel piperazina (a posi¢do exata da hidroxila¢do ndo esta clara na observacdo do perfil de
fragmentacdo). Este PTs foi produzido durante a degradacdo do CIP pelos sistemas
UVA/LED e UVA/LED/Ti0O; (LI; HU, 2018). Contudo, Li e Hu (2018) identificaram dois
produtos monohidroxil com razao massa/carga (m/c 348) em seu estudo, diferente do nosso
estudo em que somente um PT com m/c 348,1361 (C17H19FN304) foi identificado. Em nosso
estudo, esse PT foi o intermedidrio mais abundante produzido durante o tratamento, com um
valor maximo em 30 minutos de tratamento e com uma degradacao progressiva até o final
do experimento (Figura 26), como observado com os outros PTs.

O PT 306 do CIP (m/c 306, 1246, CisH17FN303) também foi identificado por Li e Hu
(2018) durante a fotocatalise heterogénea com UVA/LED/TiO; do CIP. De acordo com os
autores, a desalquilagao do anel piperazina foi favorecida pela presenca da matéria organica
natural. Eles indicaram o PT 306 do CIP como um PT precursor do PT 263 do CIP.
Adicionalmente, o PT 263 do CIP (m/c 263,0825, Ci13H12FN203) foi identificado como um
PT comum gerado com a degradacdo do CIP pelos diferentes tratamentos por POAs (AN et
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al., 2010), como: Fenton (KUGELMANN et al., 2011), foto-Fenton (GOMES JUNIOR et
al., 2018) e fotocatalise heterogénea (SALMA et al., 2016).

O PT 330 (m/c 330, 1452, C17H20N304) gerado pela defluoretagdo do CIP também foi
observado no presente estudo. Esse composto também foi detectado em outros estudos
(CHEN et al., 2017b; SERNA-GALVIS; CACERES-PENA; TORRES-PALMA, 2020; YU
et al., 2021). Ele ¢ gerado pelo ataque do radical hidroxil no carbono 6 da estrutura quimica
do CIP, que por sua vez, elimina a ligagao do fluor.

Um total de seis PTs foram identificados na degrada¢dao do SMX: PT 268, PT 270,
PT 271, PT 272, PT 99, e PT 288) (Figure 25). O PT 268 demonstrou uma massa exata de
268,0383 Da (CioH10N304S ¢ RDB = 7.5), indicando que ele foi provavelmente gerado por
uma reagdo de hidroxilagdo, devido ao aumento de um oxigénio em relagdo a molécula
inicial, acompanhado por uma abstracdo do hidrogénio com a formacdo de uma dupla
ligagdo, pois observa-se um aumento de uma unidade no valor do seu RDB em relacdo ao
antibiotico original.

O PT 270 (m/c 270,0543, C10H12N304S) foi previamente identificado por Yang et al.,
(2017), como um intermediario gerado pela hidroxilagdo de uma parte da anilina.
Consequentemente, os autores consideram que a reagdo deve acontecer na posi¢do orto ou
para da anilina, justificando a possibilidade de mais de uma posicdo para o hidroxil na
estrutura do PT e também a possibilidade de observar isdmeros constitucionais (essa
observa¢do ndo ocorreu no presente estudo). Além disso, Ao et al., (2018) observou a
formacgdo deste PT no experimento onde uma pressdo média da lampada UV (MPUV)
permitiu contribuir para a degradacdo da SMX em diferentes PTs.

Trovo et al., (2009) avaliaram o processo foto-Fenton solar na degradacdo da SMX,
o PT 271 da SMX (m/c 271,0383, CioH11N205S) foi formado por uma oxidacao sequencial
do PT 270 do SMX com a substituicdo do grupo amino por um grupo hidroxil no anel
benzénico. O perfil de fragmentagdo estd de acordo com o proposto por outros autores em
que a fragmentacdo em m/c 156 ndo foi observada, portanto indicando que o ataque do radical
hidroxil ocorre no anel da anilina.

Por sua vez, o PT 272 (m/c 272,0697, C10H14N304S) foi pela primeira vez proposto
por Trovo et al., (2009) como um PT produzido na fotodegradagao do SMX pela adi¢do do
radical hidroxil ao anel isoxazol. Depois, a ocorréncia deste PT foi também reportada por

Yang et al., (2017) e Ao et al., (2018) em outro processo de tratamento.
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O PT (m/c 99,0554, CsH7N»O) foi gerado pela hidrélise da ligagao sulfonamida. Esse
composto foi anteriormente observado em alguns estudos relatados para o processo foto-
Fenton e fotdlise em diferentes matrizes aquosas (TROVO et al., 2009), e processos UV ¢
UV/H202 (YANG et al., 2017).

Além disso, o PT 288 (m/c 288,0652, C10H14N30s5S) foi anteriormente identificado
por Trové et al., (2009) e Yang et al., (2017). Esse composto foi gerado quando o SMX sofre
uma dihidroxilagdo no anel isoxazol. Adicionalmente, o perfil de fragmentagao (bbCID)
indicou a presenca de fragmentos com m/c 156,0111 que foi associado com a sulfonamida
(CsHeNO2S).

Como esta apresentado na Figura 26 (B), os PTs do SMX apresentaram um valor
maximo de ocorréncia em 60 minutos, e 0 PT 270 é o composto formado em maior propor¢ao
no meio reacional. Apds os 60 minutos de tratamento, os PTs do SMX sdo degradados até o
final do experimento, indicando que nove dos PTs identificados sdo recalcitrantes nas
condi¢des testadas no experimento.

Em relacdo a TET, dois isdbmeros constitucionais com a formula C22H2sN2O9 (m/c
461,1555) foram formados durante o processo de tratamento, especialmente durante o
intervalo de 20 — 30 minutos do tratamento (Figura 26). Esses PTs apresentaram a mesma
composi¢do elementar para féormula, a mesma massa calculada e o mesmo padrio de
fragmentagdo, mas em dois diferentes tempos de reteng¢@o (o primeiro em 4,9 minutos e o
segundo em 5,5 minutos). Yang et al., (2021) propde o uso de um novo catalisador com
heterojuncao (CesO7 modificado com BisMoQOog) na avaliagdo do processo foto-Fenton
modificado na degradacdo da TET. O autor indicou que a TET pode ser transformada no PT
461 (primeiro passo no caminho 1) por meio da cicloadi¢ao do radical hidroxil no C11a-C12
na dupla ligacdo. Contudo, como os perfis de fragmentacdo foram exatamente os mesmos e
a presenca de somente dois fragmentos de ions foram observados, no presente estudo nao foi
possivel verificar e/ou atribuir um ponto exato da hidroxilagdo em ambos os compostos

identificados.



Figura 25. Antibidticos degradados e seus principais produtos da transformagao gerados na melhor condi¢do de tratamento avaliada.
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Figura 26. Perfil temporal dos produtos da transformacio na melhor condi¢do do tratamento avaliada para os PTs do CIP (A); PTs do SMX (B) e

PTs do TET (C).
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6 CONCLUSAO

Com o estudo de revisao da literatura foi observado elevados percentuais de
degradacao dos antibioticos CIP, SMX e TET no sistema aquoso com o uso do sistema
fotocatalitico heterogéneo. O catalisador mais utilizado foi o TiO2 associado a um outro
material, como por exemplo, TiO»-BiOClI, TiO»-Si02/FeNi3, TiO2/Au, Ag e Cu, TiO2-rGO.
Essa modificacdo no material na formagao do catalisador ¢ frequentemente empregada a fim
de aumentar a eficiéncia fotocatalitica do material em relacdo ao semicondutor puro.
Algumas estratégias, como a dopagem de ions ndo metalicos, constru¢do composta ou
formagao de compdsitos, aumento da area de superficie através da construc¢ao de estruturas
mesosporos e¢/ou nanoestruturas foram capazes de aumentar a eficiéncia fotocatalitica dos
catalisadores na degradacdo dos antibidticos CIP, SMX e TET em matrizes aquosas. Na
avaliagdo do efeito do pH na degradagdo dos antibidticos podemos observar nos artigos
selecionados a melhor faixa de pH para degradagdo da TET (7,0 — 9,0); CIP (3,0 — 5,0), e
SMX (5,6 — 7.5), sendo que o pH ¢ um dos pardmetros que mais influenciam na eficiéncia
da remocdo dos antibidticos em meio aquatico, afetando a capacidade de adsorcdo, o
potencial de oxida¢do da ligagdo, como também a distribui¢do da carga na superficie do
catalisador, e consequentemente a degradacao do antibiodtico. Na avaliagdo do efeito matriz,
podemos observar que a maioria dos trabalhos utilizaram agua destilada na avaliagdo da
degradagdo dos antibidticos, ndo sendo essa a realidade encontrada no ambiente. Apesar da
importancia da avaliacdo do efeito matriz nos estudos de degradag¢do dos antibidticos por
processos fotocataliticos, ainda sdo poucos os estudos relacionados a esse parametro, sendo
observado que dos 52 artigos selecionados, apenas 3 artigos realizaram esse tipo de avaliacao.
Quanto aos produtos da transformagao, a principal via de degradagdo observada para o CIP
foi a substitui¢do nucleofilica, seguida da oxidacdo do anel piperazina, para a TET ocorre
principalmente pelo ataque a dupla ligacdo por radicais hidroxila, e reacdes de oxidagdo e
desmetilacdo com ataques de espécies oxidativas aos grupos mais vulneraveis da TET (dupla
ligacdo, grupo amina e fenolico), e o SMX ocorre com as reacdes de oxidacao, substituicao
e quebra da dupla ligacao do anel isoxazol. Na pesquisa de artigos realizada, apenas um
percentual de 12 % dos artigos selecionados realizou a avaliacao do possivel mecanismo de
reacdo envolvido na degradagdo dos antibioticos CIP, TET e SMX, e seus PTs.

A partir dos resultados do estudo ¢ possivel concluir que o residuo de mineragao

apresentou eficiéncia catalitica na remocao dos antibioticos CIP, SMX e TET pelo processo
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fotocatalitico heterogéneo, tanto na matriz 4gua ultrapura como também na matriz efluente,
revelando ser uma alternativa de baixo custo, sem a necessidade de pré-tratamento do
catalisador, alcancando eficiéncia na degradacdo fotocatalitica de antibidticos em meio
aquoso. Elevado percentual de ferro (69,97%) foi demonstrado na andlise elementar EDX e
a predominancia da espécie Fe*? foi caracterizada pela andlise XPS. Entre os valores de pH
avaliados (3,0, 5,0 e 6,0) foi observado melhores resultados de degradagdo dos antibioticos
quando foi utilizado o pH = 3,0, confirmando a predominancia das reagdes de Fenton e/ou
foto-Fenton, em que o pH do meio reacional ¢ fundamental nas reagdes, afetando
consequentemente a velocidade de degradacdo. Picos caracteristicos de diversos minerais
foram caracterizados na analise de DRX, como ja esperado para a analise de um residuo de
mineracdo, principalmente quando a origem do residuo ¢ desconhecida. A caracterizacdo a
partir da analise BET permitiu identificar que o material utilizado ¢ ndo poroso, com uma
baixa area superficial, ndo afetando a eficiéncia catalitica do material na degradagdo dos
antibioticos CIP, SMX e TET no processo oxidativo utilizado.

Nos resultados de comparagdo dos percentuais de remogao/eficiéncia do tratamento
nas matrizes agua ultrapura e efluente foi observado uma reducdo de 11 e 19% no percentual
de degradagdo dos antibidticos CIP e SMX, respectivamente, quando a matriz efluente foi
utilizada, e para a TET degradacdes abaixo da <LD foi mantido quando foi utilizado efluente
real, indicando que ndo foi observado um efeito matriz consideravel nos resultados de
degradacdo dos antibidticos, demonstrando eficiéncia do residuo na degradagdo dos
antibidticos também em uma matriz complexa. Com a adicao dos sequestrantes de radicais
juntamente com a avaliacao do percentual de remocao dos antibioticos, podemos observar as
principais espécies reativas envolvidas no processo fotocatalitico de remog¢do de cada
antibidtico: OH" para 0 SMX; O," e h" para o CIP, e O>™ para o TET. No total, 12 PTs dos
antibioticos avaliados foram identificados por LC-QTOF/MS utilizando um banco de dados
construido com 80 PTs. Hidroxilagdes (simples e multiplas), desalquilagdo, desfluoragao e
hidrolise da ligag@o sulfonamida foram as reagcdes mais frequentes que ocorreram durante a

melhor condi¢do do tratamento para o maior percentual de remogao dos antibioticos.
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