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RESUMO 

  

A presença dos antibióticos no meio aquático tem se tornando uma grande 

preocupação para saúde mundial, devido ao seu uso frequente e indiscriminado, e suas 

potenciais propriedades e efeitos na geração de bactérias e genes de resistência. O objetivo 

do presente trabalho foi avaliar a degradação dos antibióticos ciprofloxacino (CIP), 

sulfametoxazol (SMX) e tetraciclina (TET) utilizando um resíduo de mineração como 

fotocatalisador. Primeiramente na revisão integrativa da literatura, 138 trabalhos foram 

avaliados, sendo observado elevados percentuais de degradação dos antibióticos no sistema 

aquoso com o uso da fotocatálise heterogênea, principalmente usando os fotocatalisadores 

TiO2-BiOCl, TiO2-SiO2/FeNi3, TiO2/Au, Ag e Cu, e TiO2-rGO, sendo o pH um dos principais 

parâmetros que afetam a degradação dos antibióticos. Avaliando o efeito matriz, apenas 3 

artigos realizaram esse tipo de avaliação, e quanto aos produtos da transformação (PTs), 

apenas um percentual de 12% dos artigos selecionados realizou a avaliação do possível 

mecanismo de reação envolvido na degradação dos antibióticos. No estudo de degradação 

dos antibióticos pelo resíduo de mineração, o material foi caracterizado, sendo observado um 

elevado percentual de ferro (69,97%) na análise elementar, e também predominância da 

espécie Fe+2. A partir do delineamento do composto central rotacional (DCCR), os principais 

parâmetros que afetam a degradação dos antibióticos foram estudados, e entre os valores de 

pH avaliados foi observado melhores resultados de degradação dos antibióticos (89,8% CIP 

e SMX, e <LD TET) quando foi utilizado o pH = 3,4, confirmando a predominância das 

reações de Fenton e/ou foto-Fenton. Em efluente, foi observado uma redução de 11 e 19% 

no percentual de degradação do CIP e SMX, respectivamente, e <LD TET foi mantido 

quando foi utilizado efluente, indicando que não foi observado um efeito matriz considerável. 

As principais espécies reativas envolvidas na degradação para cada antibiótico foram 

avaliadas, sendo HO• para o SMX; O2
•- e h+ para o CIP, e O2

•- para o TET. No total, 12 PTs 

dos antibióticos foram identificados por LC-QTOF/MS utilizando um banco de dados 

construído com 80 PTs. Hidroxilações, desalquilação, desfluoração e hidrólise da ligação 

sulfonamida foram as reações mais frequentes que ocorreram durante a melhor condição do 

tratamento para o maior percentual de remoção dos antibióticos. O resíduo de mineração 

utilizado no presente estudo, revelou ser uma alternativa de baixo custo e eficiente na 

degradação fotocatalítica dos antibióticos CIP, SMX e TET nas condições selecionadas. 

Palavras-chave: antibióticos; fotocatalisadores; produtos da transformação. 



 

 

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 TiO2-

BiOCl, TiO2-SiO2/FeNi3, 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 Fe2+ 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; O2
•- and h+ for CIP and O2

•- 

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 INTRODUÇÃO 

  

Nas últimas décadas, o monitoramento no ambiente aquático têm detectado cada vez 

mais poluentes emergentes de diversas classes, como por exemplo, produtos farmacêuticos, 

produtos para cuidados pessoais e domésticos, compostos desreguladores endócrinos, 

antibióticos, hormônios esteroides, retardadores de chama, filtros solares, defensivos 

agrícolas, entre outros (FENG; HUANG; CHEN, 2021; LIU; ZHANG; CHANG, 2020; 

SNOW et al., 2012). Fazendo parte da classe dos fármacos, os antibióticos merecem atenção, 

se tornando uma grande preocupação para saúde pública, devido ao seu uso frequente e 

indiscriminado, e suas potenciais propriedades e efeitos que ainda estão sendo estudados para 

o ambiente aquático, como o desenvolvimento da resistência antimicrobiana (NAGAMINE 

et al., 2020; ZAINAB et al., 2020).  

Os medicamentos antibióticos são considerados contaminantes emergentes, por fazer 

parte dos compostos que têm sido detectados em diferentes compartimentos ambientais, 

podendo causar efeitos ecotoxicológicos que ainda não estão totalmente esclarecidos, e por 

não estar incluídos no monitoramento de rotina, ou seja, não são legislados (LADO RIBEIRO 

et al., 2019; MONTAGNER; VIDAL; ACAYABA, 2017). Dentre os diversos antibióticos 

utilizados, destaca-se o ciprofloxacino (CIP), o sulfametoxazol (SMX) e a tetraciclina (TET), 

antibióticos frequentemente utilizados em protocolos para o tratamento de diversas doenças 

infecciosas, tanto na medicina humana, como veterinária, e que estão sendo quantificados 

em concentrações diversas (1,0 – 697 ng. L-1) no meio aquático (CHATURVEDI et al., 2021), 

conforme observado em diversos estudos (ASHIQ et al., 2019; AYDIN et al., 2019; CHEN 

et al., 2017a; FERNÁNDEZ et al., 2019b; HU; ZHOU; LUO, 2010; LI et al., 2018; 

LOCATELLI; SODRÉ; JARDIM, 2011; SERNA-GALVIS et al., 2019; SORAN et al., 

2017a; THAI et al., 2018).  

Os efeitos dos antibióticos no ambiente e na saúde humana não estão bem 

caracterizados, existindo uma preocupação emergente sobre o possível impacto de resíduos 

de antibióticos no meio ambiente, como exemplo, sua contribuição para um problema 

mundial sobre o aumento da resistência bacteriana (HERNÁNDEZ et al., 2019; LOFRANO 

et al., 2018; SODHI; SINGH, 2021; SPINA-CRUZ; MANIERO; GUIMARÃES, 2019a; 

THAI et al., 2018). Segundo a OMS (Organização Mundial da Saúde) no Relatório Global 

de Vigilância de 2014, a resistência bacteriana é classificada como uma das maiores ameaças 

globais do século 21, e que caso não ocorra nenhuma mudança brusca nos costumes e uso de 
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novas tecnologias, uma era pós-antibiótica é esperada, na qual infecções comuns poderão 

afetar negativamente grande parte da população 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 antibióticos tem aumentado, sendo registrado um consumo em 

2015 de 35 bilhões de doses diárias, mostrando o aumento da dependência e consumo 

excessivo desse fármaco (ANTOÑANZAS; GOOSSENS, 2019). Os antibióticos são 

substâncias naturais ou sintéticas que apresentam a capacidade de inibir o crescimento 

bacteriano (bacteriostáticos) ou causar a morte das bactérias (bactericidas) (GUIMARÃES; 

MOMESSO; PUPO, 2010). As fontes de antibióticos no meio ambiente são bem 

diversificadas, sendo uma das mais importantes a excreção de humanos e animais, como 

também no descarte e eliminação inadequada de indústrias de medicamentos (SODHI; 

SINGH, 2021). Cerca de 70% dos antibióticos consumidos são excretados pela urina e fezes, 

e consequentemente, parte desses compostos e seus metabólitos estão presentes em efluentes 

municipais, águas superficiais e subterrânea (BOY-ROURA et al., 2018; QIN et al., 2021; V. 

M. STARLING et al., 2021a). A presença dos antibióticos no meio ambiente também tem 

aumentado devido ao uso crescente na medicina veterinária, sendo usados como promotores 

de crescimento, e muitas vezes eliminados através do esterco contaminando o solo, chegando 

até o ambiente aquático (DI et al., 2021; JIA et al., 2018; KOCH et al., 2021; ZAINAB et al., 

2020). 

Estudos têm demonstrado que o tratamento convencional de efluentes, ou seja, lodos 

ativados, utilizados na maioria das cidades, não são eficientes na remoção de compostos 

farmacêuticos (DELGADO et al., 2019; HERNÁNDEZ et al., 2019; KOCH et al., 2021), 

permitindo muitas vezes apenas reduzir parcialmente a concentração dos compostos, sendo 

que essa redução na concentração dos fármacos pode não indicar a degradação dos mesmos, 

já que o lodo da estação de tratamento pode adsorver esses poluentes, e desta forma, ocorre 

o que podemos chamar de transferência de fase do poluente, e não a degradação ou 

mineralização dos mesmos (AYDIN et al., 2019; FERNÁNDEZ 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 presença de medicamentos antibióticos em 

ambiente aquático se faz necessário (KOCH et al., 2021). Duas abordagens para remoção 

destas substâncias podem ser destacadas: (i) não-destrutivas, que apenas transferem os 

poluentes de fase, como por exemplo: separação por membrana e processos sortivos; e (ii) as 
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destrutivas, que são capazes de promover a completa degradação dos poluentes (LOFRANO 

et al., 2017). Nesta última, os processos oxidativos avançados (POAs) podem ser destacados 

devido a sua elevada capacidade destrutiva não-seletiva de moléculas orgânicas pela ação de 

espécies com alto potencial de oxirredução geradas no processo levando à formação de 

produtos intermediários ou a completa mineralização, com formação de dióxido de carbono 

(CO2) e água (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 farmacêuticos como os antibióticos, dentre eles os processos Fenton, foto-Fenton, 

e a Fotocatálise Heterogênea, se apresentam como processos eficientes na degradação desses 

contaminantes (CHESHME KHAVAR; MOUSSAVI; MAHJOUB, 2018; GARCÍA-

MUÑOZ 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-MARTÍNEZ et al., 2012; REIS 

et al., 2019; SINGH et al., 2020). No contexto dos POAs, minerais naturais de ferro são 

aplicados tradicionalmente como matéria prima para produção de TiO2 com aplicações 

conhecidas como células de energia solar e sensores de gás. e também tem sido utilizados 

como catalisadores nos POAs (GARCÍA-MUÑOZ et al., 2016). Como catalisadores, os 

minerais naturais de ferro apresentam características importantes nos POAs, como por 

exemplo, o caráter ecologicamente correto, propriedades físico-químicas favoráveis, baixo 

custo, e estabilidade relativa em ampla faixa de pH (AYALA-DURÁN; HAMMER; PUPO 

NOGUEIRA, 2020; GARCÍA-MUÑOZ et al., 2016; MUNOZ et al., 2017a). O uso de 

resíduos de mineração em processos catalíticos podem fornecer valor agregado à esse 

material, e contribuir com a redução dos riscos ambientais, empregando esse resíduo de 

mineração com elevado percentual de ferro como catalisador na degradação catalítica de 

contaminantes ambientais em meio aquoso (AYALA-DURÁN; HAMMER; PUPO 

NOGUEIRA, 2020). Alguns estudos reportaram a eficiência da utilização de resíduos 

naturais de minério de ferro como catalisadores em POAs na degradação de alguns 

antibióticos como: sulfametazina e sulfatiazol (AYALA-DURÁN; HAMMER; PUPO 

NOGUEIRA, 2020; ROJAS-MANTILLA; AYALA-DURÁN; PUPO NOGUEIRA, 2019). 

No presente estudo a degradação dos antibióticos CIP, SMX e TET em meio aquoso 

por um resíduo de mineração como catalisador foi avaliada, com o auxílio 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 variáveis 
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independentes no processo de degradação dos antibióticos. Até o momento não existe 

nenhum trabalho que envolva a degradação dos antibióticos ciprofloxacino, sulfametoxazol 

e tetraciclina em uma mesma solução, utilizando matrizes diferentes, juntamente com a 

avaliação dos produtos da transformação e as principais espécies reativas envolvidas na 

degradação dos antibióticos após o tratamento por POAs combinados usando um resíduo de 

mineração. Desta forma, o projeto irá contribuir para redução dos impactos na saúde humana 

e ambiental, causados pelo lançamento de antibióticos no meio ambiente sem o devido 

tratamento, além de agregar valor à um resíduo, facilmente disponível no Brasil. 
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2 OBJETIVOS 

 

2.1 OBJETIVO GERAL 

Estudar a degradação dos antibióticos ciprofloxacino, sulfametoxazol e tetraciclina 

utilizando como catalisador um resíduo de mineração. 

 

2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

• Realizar uma revisão bibliográfica integrativa a partir dos trabalhos disponíveis nos 

bancos de dados científicos que avaliem fotocatálise heterogênea do ciprofloxacino, 

sulfametoxazol e tetraciclina em sistemas aquosos, utilizando como ferramentas de busca a 

base Web of Science; 

• Promover a caracterização do catalisador: resíduo de mineração; 

• Estudar os principais parâmetros que afetam a fotodegradação dos antibióticos por 

meio do delineamento composto central rotacional (DCCR); 

• Avaliar a influência da matriz na degradação dos antibióticos; 

• Avaliar as principais espécies reativas envolvidas na degradação dos antibióticos; 

• Avaliar os principais produtos da transformação formados durante o processo 

fotocatalítico. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



19 

 

 

3 REFERENCIAL TEÓRICO 

 

3.1 COMPOSTOS FARMACÊUTICOS NO MEIO AMBIENTE  

Os contaminantes emergentes são conhecidos como qualquer composto químico 

presente numa variedade de produtos comerciais como medicamentos, produtos de uso 

veterinário, produtos de higiene pessoal, microplásticos, entre outros, como também qualquer 

microrganismo encontrado em matrizes ambientais e biológicas, que não são usualmente 

monitorados no meio ambiente ou que ainda não possuem legislação regulatória, mas que 

podem apresentar risco potencial à saúde humana e ambiental (FENG; HUANG; CHEN, 

2021; SILVA; COLLINS, 2011). Dentre os contaminantes emergentes, temos a classe dos 

produtos farmacêuticos, sendo continuamente liberados no meio ambiente através de 

descargas de águas residuais de estações de tratamento, aumentando assim a preocupação 

com os impactos desconhecidos desses produtos no ambiente e para saúde pública (KOCH 

et al., 2021). Esses produtos são consumidos para diversos fins e são classificados em várias 

categorias, conforme os seus efeitos fisiológicos específicos, como por exemplo, drogas anti-

inflamatórias, reguladores lipídicos do sangue, hormônios, drogas citostáticas, analgésicos e 

antibióticos (REIS et al., 2019). O aumento do consumo desses produtos em todo o mundo 

está relacionado com o crescimento populacional, como também da expectativa de vida da 

população mundial (BURKET et al., 2019). Dados do Instituto de Informática na Saúde 

(IMS) mostram que são previstos gastos globais com medicamentos em torno de 1,5 trilhão 

de dólares em 2023, variando de acordo com cada país (BOY-ROURA et al., 2018). 

As águas residuárias urbanas, como também efluentes hospitalares são fontes 

potenciais de produtos farmacêuticos para as águas superficiais e subterrâneas, já que as 

estações de tratamento de efluentes convencionais, na maioria lodos ativados, não são 

eficientes na remoção desses produtos, podendo causar efeitos mutagênicos e carcinogênicos 

(BAPTISTUCCI, 2012; CHATURVEDI et al., 2021). Não há legislação específica para o 

controle de produtos farmacêuticos em efluentes no Brasil. Existem apenas algumas 

regulamentações vigentes para a manutenção da qualidade dos recursos hídricos, que não 

abordam informações sobre as concentrações limites de compostos fármacos, como é o caso 

da portaria do Ministério da Saúde n° 5/2017, que dispõe apenas sobre os padrões de 

potabilidade da água, como também nas resoluções estabelecidas pelo Conselho Nacional do 

Meio Ambiente (Ministério da Saúde, 2017). A Resolução CONAMA 357/2005 versa sobre 

os padrões de classificação de corpos de água (“RESOLUÇÃO CONAMA No 357, DE 17 



20 

 

 

DE MARÇO DE 2005”, [s.d.]). Já a Resolução CONAMA 430/2011 estabelece as condições 

do lançamento de efluentes (“Conselho Nacional do Meio Ambiente - CONAMA/MMA”, 

[s.d.]), e a Resolução CONAMA 396/2008 define a qualidade da água subterrânea, incluindo 

a água destinada ao consumo humano. Podemos observar que essas normas estão 

direcionadas apenas à parâmetros físico-químicos e ao controle de substâncias como metais, 

solventes, agrotóxicos, defensivos agrícolas e contaminantes microbiológicos, mas não 

abordam as concentrações limites para os diversos fármacos. 

Quando os contaminantes emergentes chegam ao meio ambiente podem causar 

efeitos adversos, sendo esses efeitos conhecidos ou não para saúde humana e ecológica 

(BURKET et al., 2019). Desde a década de 70 já chamavam a atenção para presença de 

compostos farmacêuticos em efluentes das estações de tratamento de esgotos, águas 

superficiais, subterrâneas, profundas, na água potável, solo, lodos das estações, e também em 

sedimentos, indicando que muitos desses contaminantes são 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 lançamento direto sem tratamento 

e as águas residuais tratadas a fonte primária desses contaminantes no ambiente aquático 

(WILKINSON et al., 2017a). Já a fonte secundária ocorre pelo escoamento terrestre de 

campos agrícolas, fazenda de gados e aquicultura. O transporte desses contaminantes 

ocorrem por canais aquáticos, e sua natureza lipofílica é a principal responsável pela 

bioacumulação desses contaminantes no ambiente aquático (EBELE; ABOU-ELWAFA 

ABDALLAH; HARRAD, 2017). 

O potencial efeito tóxico de alguns contaminantes emergentes como antidepressivos 

e antibióticos foram identificados em organismos aquáticos como bivalves e mexilhões em 

estudos de bioacumulação, sendo detectados também em diferentes tecidos de peixes, como 

brânquias, músculos, fígado, plasma sanguíneo (DU et al., 2014). Dentre esses 

contaminantes, antibióticos têm sido detectados em no meio aquático em macrófitos, 

macrobentos e peixes em uma faixa de 37,3 – 68,7 ng. g-1 (ZHANG et al., 2020b). 

A produção global de produtos químicos aumentou de 1 milhão para 400 milhões de 

toneladas por ano, entre os anos de 1930 e 2000, respectivamente, e as estatísticas em 2013 

publicadas pelo EUROSTAT revelaram que, entre os anos de 2002 e 2011, mais da metade 

da produção total de produtos químicos foi composta por compostos nocivos para o ambiente, 

sendo que mais de 70% destes são produtos químicos que apresentam impacto ambiental 

significativo (GAVRILESCU et al., 2015). Dados de monitoramento de países desenvolvidos 
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estão bem estabelecidos, enquanto os países em desenvolvimento ainda se esforçam para 

detectar, medir e gerenciar a presença de compostos farmacêuticos em ambiente aquático 

(VERLICCHI; AL AUKIDY; ZAMBELLO, 2012). Dentre esses produtos, fármacos têm sido 

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

Itália, França, China), como mostra a Tabela 1.  

 

Tabela 1. Fármacos encontrados em diferentes matrizes aquáticas de diversos locais do 

mundo. 

(continua) 

Local Composto Matriz Concentração 

(µg.L-1) 

Referência 

Colômbia Ciprofloxacino 
Efluente 

hospitalar 
10,7 

(SERNA-GALVIS et 

al., 2019) 

Brasil Tetraciclina Água superficial 0,0076 

(LOCATELLI; 

SODRÉ; JARDIM, 

2011) 

Espanha Sulfametoxazol Água superficial 0,008 
(FERNÁNDEZ et al., 

2019b) 

Itália Espiramicina 

Estação de 

tratamento de 

efluente 

municipal 

35 

 

(LOFRANO et al., 

2018) 

Espanha Diclofenaco 

Estação de 

tratamento de 

efluente 

100 
(MOREIRA et al., 

2018a) 

França Ivermectina Água potável 0,02 
(CHARUAUD et al., 

2019) 

Singapura Trimetoprima Efluente 100 (CAI; HU, 2018) 

Espanha Eritromicina Água superficial 0,3 
(FERNÁNDEZ et al., 

2019b) 

França Flumequina Água superficial 0,01 
(CHARUAUD et al., 

2019) 

China Cafeína 
Água 

subterrânea 
12,5 (MA et al., 2018) 
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Tabela 1. Fármacos encontrados em diferentes matrizes aquáticas de diversos locais do 

mundo. 

(conclusão). 

Local Composto Matriz Concentração 

(µg.L-1) 

Referência 

Romênia Tetraciclina Efluente 35 
(SORAN et al., 

2017b) 

França Oxitetraciclina Água superficial 0,035 
(CHARUAUD et al., 

2019) 

China Carbamazepina 
Água 

subterrânea 
12,5 (MA et al., 2018) 

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

Fonte: Autor. 

 

A preocupação na área ambiental nos últimos anos com os produtos farmacêuticos 

tem aumentado devido à ocorrência, destino e potenciais efeitos ecotoxicológico (JIA et al., 

2018). Os produtos farmacêuticos normalmente não são completamente metabolizados pelo 

organismo, resultando em um derivado ou conjugado do composto original que pode 

apresentar potencial tóxico para os humanos e ecossistemas, pois acabam nos sistemas de 

esgotos, e grande parte destes compostos não são removidos por meio das estações de 

tratamento de águas residuais convencionais, e com isso consequentemente são 

descarregados nos corpos hídricos (WILKINSON et al., 2017b). 

Um fármaco é produzido e projetado para atingir vias metabólicas e moleculares 

específicas em humanos e animais, mas também costumam ter efeitos colaterais não 

desejados (CHATURVEDI et al., 2021). Quando os produtos farmacêuticos são introduzidos 

no ambiente, eles podem também afetar as mesmas vias em animais com órgãos-alvo, 

tecidos, células ou biomoléculas idênticas ou similares (ZHANG et al., 2020b), já que alguns 

receptores em animais da cadeia trófica inferior se assemelham aos de humanos, e outros, no 

entanto, são diferentes ou ausentes, o que faz com que modos diferentes de ação possam 

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

Considerado um dos marcos mais significativos do século XX podemos destacar a 

descoberta e crescimento evolutivo de antibióticos para humanos e animais. Apesar disso, os 

antibióticos apresentam um papel importante na iniciação e disseminação de genes de 

resistência à antibióticos no ambiente aquático, se tornando uma grande preocupação 

ambiental (ZAINAB et al., 2020). Os antibióticos apresentam na grande maioria uma 

estrutura molecular complexa, apresentando características polares, não voláteis, com 

estruturas químicas e reações de alta complexidade, e sendo assim, sob diferentes condições 

de pH, eles podem ser neutros, catiônicos, aniônicos ou zwiteriônicos, adquirindo cargas 

positivas ou negativas (KÜMMERER, 2008). Esses compostos possuem em suas estruturas 

químicas um grande número de grupos funcionais, como o ácido carboxílico, amida, amina, 

álcool, cetona, enol, fenol, tiazol, nitro composto, derivados halogenados, sulfonamida, 

caracterizando uma grande atividade química e biológica dessas substâncias (METOLINA, 

2018). A presença desses grupos funcionais propicia interações por processos de adsorção ou 

complexação, dependendo das condições do meio, como pH, potencial redox, presença de 

cátions e ânions (GUIMARÃES; MOMESSO; PUPO, 2010). Devido à essas características, 

os antibióticos podem permear o solo, sendo carreados para as águas subterrâneas, e com isso 

atingir os rios, expondo tanto os organismos aquáticos como os usuários dessa água, sendo 

essa uma das formas de entrada dos antibióticos no meio ambiente (CASTIGLIONI et al., 

2014). 

Somente como suplemento na alimentação animal, o consumo anual global de 

antibióticos foi estimado de 63 mil toneladas em 2010, e a projeção para 2030 é de 105 mil 

toneladas, ou seja, um crescimento no consumo de antibióticos de aproximadamente 67% 

(VAN BOECKEL et al., 2015). Na maioria dos países, o consumo de antibióticos varia 

significativamente com a estação do ano, devido as infecções relacionadas, sendo 

preocupante para saúde pública o aumento do consumo e uso de antibióticos de último 

recurso ou antibióticos de última geração (ANTOÑANZAS; GOOSSENS, 2019). Com o 

objetivo de preservar a eficiência dos antibióticos em todo o mundo, evitando também um 

aumento notável da resistência antimicrobiana em países de baixa renda e de renda média 

com grandes populações, programas que promovem o uso racional por meio de esforços 

coordenados pela comunidade internacional se tornaram uma prioridade (NEVES E 

CASTRO et al., 2020). No Brasil, a resolução RDC 44, 26/10/2010 da ANVISA (Agência 

Nacional de Vigilância Sanitária) passou a restringir a prescrição e venda de antibióticos, 
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com retenção e validade das receitas. É importante lembrar que segundo a Organização 

Mundial da Saúde (OMS), mais de 50% das prescrições de antibióticos no mundo são 

inadequadas (NEVES E CASTRO et al., 2020). 

Quanto a absorção dos antibióticos pelo organismo, cerca de 80 a 90% dos 

antibióticos não são completamente metabolizados após a administração oral, sendo grande 

parte excretada nas fezes e urina de forma inalterada ou como metabólitos ainda ativos 

(KÜMMERER, 2009). Os antibióticos que entram no meio ambiente podem inibir a 

atividade de microrganismos benéficos, interferindo na circulação de material e fluxo de 

energia no ecossistema, afetando o crescimento e a saúde de plantas, animais e 

microrganismos, comprometendo a estabilidade do ecossistema (GARCÍA-MUÑOZ et al., 

2017d).  

Particularmente, os antibióticos residuais no meio ambiente podem induzir os 

microrganismos patogênicos a produzir genes de resistência, formando bactérias patogênicas 

resistentes, sendo uma ameaça à saúde humana, especialmente as superbactérias com 

resistência a múltiplas drogas (KOCH et al., 2021). O aumento no consumo dos antibióticos 

contribui de forma significativa com o crescimento da resistência bacteriana, e a 

disseminação de patógenos resistentes a antibióticos é um problema mundial (HERNANDO-

AMADO et al., 2019). Os antibióticos em baixas concentrações podem alterar várias 

atividades fisiológicas nas bactérias, como virulência, formação de biofilme, expressão dos 

genes e mudanças no metabolismo primário (LIU et al., 2019). 

No início dos anos 2000, o relatório da Organização Mundial da Saúde (OMS) 

chamou a atenção para resistência a antibióticos como um dos maiores desafios da saúde 

humana do próximo século, anunciando a necessidade de “uma estratégia global para conter 

a resistência” (PRUDEN et al., 2006). Conforme o relatório, mais de dois milhões de 

americanos são infectados a cada ano com patógenos resistentes à antibióticos, e o rápido 

crescimento do problema enfatiza a necessidade de intervenção (ANTOÑANZAS; 

GOOSSENS, 2019). Nos Estados Unidos, em 10 anos a incidência de enterococos resistentes 

à vancomicina aumentou de 0% a 25%, sendo que a vancomicina é considerada um dos 

antibióticos mais poderosos de “último recurso” (AMY PRUDEN et al., 2006). A resistência 

à penicilina chega a 79% na África do Sul, sendo a penicilina o antibiótico que revolucionou 

a saúde humana há mais de 50 anos. É uma grande preocupação pensar que as doenças que 

antes eram consideradas erradicadas, como a tuberculose, agora estão começando a retornar 

devido à resistência antimicrobiana (BEEKMANN et al., 2005). Da mesma forma que outros 
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poluentes se espalham no ambiente e ameaçam a saúde humana, há uma necessidade de 

estudos que ajudem a resolver o problema de resistência microbiana aos antibióticos 

(PRUDEN et al., 2006). 

Em janeiro de 2011 foi realizado o primeiro estudo de resistência a antibióticos entre 

isolados de Escherichia coli (E. coli) na Península de Fildes (HERNÁNDEZ et al., 2019). 

Após cinco anos padrões de resistência semelhantes foram relatados em cepas isoladas no 

mesmo local. O significado de bactérias associadas ao homem ou a mobilização de genes de 

resistência a antibióticos na fauna e no ambiente antártico ainda é uma questão em aberto, 

mas a influência das atividades humanas é perceptível, sendo uma preocupação crescente. O 

estudo mostra que a água do mar da península de Fildes que recebe as águas residuais tratadas 

descarregadas das estações de tratamento são a origem mais provável da resistência a 

antibióticos bacterianos (HERNÁNDEZ et al., 2019). Os impactos ao ambiente ecológico do 

uso dos antibióticos ao longo prazo, ainda não são claramente compreendidos, e suas 

consequências, como também, possíveis formas de remoção se tornaram um importante 

tópico de pesquisa em todo o mundo (ZAINAB et al., 2020). 

A resistência aos antibióticos ocorre nas bactérias patogênicas pela disseminação dos 

genes de resistência à antibióticos (GRAs) em bactérias alóctones, e pela transferência 

horizontal de genes (SUYAMUD et al., 2021). Os antibióticos como a TET, CIP, e SMX têm 

estruturas estáveis e são frequentemente prescritos, sendo a TET um dos antibióticos mais 

abundantes nas estações de tratamento de águas residuais, totalizando 80%, seguido do SMX 

(70%), e CIP (40%) (SODHI; SINGH, 2021). No caso da CIP, uma fluoroquinolona, a 

resistência bacteriana é observada para a Escherichia coli, Salmonella spp., Mycobacterium 

tuberculosis, Clostridium spp., Klebsiella pneumoniae, Staphylococcus aureus, Neisseria 

gonorrhea, Pseudomonas aeruginosa, relatados como resistentes à fluoroquinolonas 

(SODHI; SINGH, 2021). GRAs como sulfonamidas e tetraciclinas foram os mais frequentes 

detectados em águas superficiais na China (ZHAO; WANG; YU, 2018). As amostras 

analisadas foram coletadas na bacia do rio Yangtze, sendo onze genes de resistência à 

antibióticos detectados no rio Huangpu, incluindo oito genes de resistência à TET (tetA, tetB, 

tetC, tetG, tetM, teto, tetW e tetX), e dois genes de resistência à sulfonamidas como o SMX 

(sul1 e sul2) (ZHAO; WANG; YU, 2018). A ocorrência de bactérias resistentes à antibióticos 

(BRAs) e GRAs em água potável tratada e não tratada têm sido crescentemente avaliadas, já 

que BRAs e GRAs representam um problema de saúde pública devido à transferência da 

resistência à antibióticos para patógenos humanos (SUYAMUD et al., 2021), como 
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observado em um estudo nos EUA que encontrou Enterococcus spp. resistente à TET em 

amostras de águas subterrâneas próximas à indústria de alimentação suína (SANGANYADO; 

GWENZI, 2019). 

 

3.2.1 Ciprofloxacino 

A ciprofloxacina ou ciprofloxacino (CIP) é um antibiótico de segunda geração de 

quinolona desenvolvido por pesquisadores da Bayer na Alemanha (BAPTISTUCCI, 2012; 

CARRA; FÁBRIS, 2016). Esse antibiótico pertence ao grupo das fluoroquinolonas ou 

quinolonas, sendo o mais ativo frente às bactérias gram-negativas e amplamente utilizado em 

tratamentos de infecções bacterianas do trato urinário, respiratório superior e inferior, 

infecções na pele, ossos e articulações, bem como pneumonia com maior potencial para 

bactérias Gram-negativas (JAÉN-GIL et al., 2020).  

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

características físico-químicas estão apresentadas na Tabela 2. 

 

Figura 1. Estrutura molecular do Ciprofloxacino (CIP). 

 

 

 

Fonte: JAÉN-GIL et al., 2020. 
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Tabela 2.  Propriedades físico-químicas do ciprofloxacino. 

Ciprofloxacino Propriedades  

Fórmula molecular C17H18FN3O3 

Peso molecular 331,34 g mol-1 

Ponto de fusão 225-277 °C 

Constante de dissociação pka1=6,09; pka2=8,74 

Coeficiente partição octanol / água log kow=0,28 (não ionizado) 

Solubilidade em água 30.000 mg. L-1 a 20 °C 

Fonte: TOXNET, 2019. 

 

As quinolonas possuem a atividade bactericida inibindo a ação das subunidades “A” 

da DNA-girase, que é a enzima responsável pela divisão da dupla cadeia do DNA 

cromossômico, a partir do enrolamento das fitas de DNA e a consequente formação da dupla-

hélice. Como ocorre a inibição da duplicação e da transcrição do DNA, não há síntese 

proteica, ocorrendo o efeito bactericida (NAIDU et al., 2021). A classificação das quinolonas 

é feita em quatro gerações, e cada geração apresenta maior ação antimicrobiana, maior 

capacidade bactericida, e maior diversidade de propriedades farmacológicas (BRUGUERAS 

et al., 2005). 

As quinolonas são conhecidas entre os antibióticos sintéticos como o grupo mais 

importante utilizado na medicina humana e veterinária (HOMEM; SANTOS, 2011), e dentre 

as quinolonas, a CIP é a mais utilizada. A CIP foi introduzida no fim da década de 80, sendo 

a primeira quinolona disponível para uso sistêmico devido ao seu aperfeiçoamento 

farmacocinético, com a característica também de possuir um espectro de ação mais amplo 

que os seus precursores (JAÉN-GIL et al., 2020). A maioria das quinolonas é excretada de 

forma inalterada ou como metabólito farmacêuticamente ativo, e liberada no meio ambiente 

através de efluentes de águas residuais, podendo ser persistente no ambiente aquático 

(HASSANI; KHATAEE; KARACA, 2015).  

A CIP tem sido classificada como contaminante tóxico, sendo observada a sua 

presença no ambiente de efluentes de indústrias farmacêuticas, podendo induzir a resistência 

bacteriana, bem como representar uma ameaça aos organismos aquáticos (CARANINEIRO 

et al., 2011). Estudos observaram que a biodegradabilidade das quinolonas é baixa 

(KUMMERER et al., 2008), sendo lenta a sua transformação no meio ambiente, o que 
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dificulta ainda mais a sua remoção 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 hídricos. Outras possíveis rotas 

destes compostos no ambiente são os resíduos industriais gerados durante a produção destes 

compostos, em que a falta de eficiência das estações de tratamento industriais na sua 

remoção, permite a liberação para os corpos hídricos (CARRA; FÁBRIS, 2016). 

Diversos estudos têm observado a presença da CIP em diferentes ambientes 

aquáticos, tais como efluente industrial (LOFRANO et al., 2017b), hospitalar (ASHFAQ et 

al., 2016), estação de tratamento municipal (THAI et al., 2018), águas residuais, superficiais 

e subterrâneas (SERNA-GALVIS et al., 2019), e efluente urbano bruto (VERLICCHI; AL 

AUKIDY; ZAMBELLO, 2012), como podemos observar na Tabela 3. 

 

Tabela 3. Ocorrência do antibiótico ciprofloxacino em diferentes matrizes aquáticas no 

Brasil e no mundo. 

(continua) 

Antibióticos Matriz/País Concentração 

(µg.L-1) 

Referência 

Ciprofloxacina Efluente 

hospitalar/Colômbia 

10,7 (SERNA-GALVIS et al., 

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 Água superficial / 

Brasil 

0,0013   (LOCATELLI; SODRÉ; 

JARDIM, 2011) 

Ciprofloxacina Efluente área agrícola / 

Vietnã 

41  (THAI et al., 2018) 
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Tabela 3. Ocorrência do antibiótico ciprofloxacino em diferentes matrizes aquáticas no 

Brasil e no mundo. 

(conclusão). 

Antibióticos Matriz/País Concentração 

(µg.L-1) 

Referência 

Ciprofloxacina Efluente urbano bruto/ 

Itália 

14 (VERLICCHI; AL 

AUKIDY; ZAMBELLO, 

2012) 

Fonte: Autor. 

 

3.2.2 Sulfametoxazol  

O sulfametoxazol (SMX) é um antibiótico bacteriostático da família das 

sulfonamidas, muito utilizado para tratar infecções do trato urinário, bronquite e prostatite 

em humanos e animais (Figura 2). A ação desta classe de antibióticos ocorre com o 

impedimento da formação do ácido diidrofólico, uma substância que as bactérias necessitam 

produzir para sobreviverem. As sulfonamidas são ácidos 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 físico-químicas do medicamento 

sulfametoxazol. 

 

Figura 2. Estrutura molecular do Sulfametoxazol (SMX). 

 

 

 

 

 

Fonte: CHEN et al., 2017. 
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Tabela 4.  Propriedades físico-químicas da sulfametoxazol 

Antibiótico Sulfametoxazol Propriedades 

Fórmula molecular C10H11N3O3S 

Peso molecular 253,28 

Ponto de fusão 167 °C 

Constante de dissociação pKa1=1,6 pKa2 =5,7 

Coeficiente partição octanol / água log kow=0,89 

Solubilidade em água 610 mg.L-1 a 37 °C. 

Fonte: TOXNET, 2019. 

As sulfonamidas foram testadas pela primeira vez em 1930 como fármacos 

antibacterianos (GUIMARÃES; MOMESSO; PUPO, 2010), e estão entre os antibióticos 

mais frequentemente detectados em solos, águas e esgotos municipais, devido às suas 

propriedades físico-químicas (CHEN et al., 2017a), sendo o percentual de liberação do SMX 

pelas estações de tratamento de resíduos em torno de 7,5 e 88%, dependendo do tipo de 

tratamento (FERNÁNDEZ; RENDUELES; DÍAZ, 2014). O uso das sulfonamidas, como 

por exemplo o SMX também ocorre na pecuária, devido às suas propriedades terapêuticas e 

profiláticas, sendo um dos antibióticos mais utilizado na área farmacêutica e veterinária 

(ZHANG et al., 2020c). O uso contínuo na agricultura sem os devidos cuidados com o 

período de retirada, possibilitou a presença de sulfonamidas à níveis traços nos produtos que 

continham carne (GARCÍA-GALÁN et al., 2009). Desta forma a União Européia (UE) 

determinou um limite máximo de resíduo (LMR) de 100 g/kg de sulfonamidas em produtos 

de origem animal, levando ao desenvolvimento de métodos de determinação de sulfonamidas 

em tecidos animais. Esse fato chama a atenção para importância de também se desenvolver 

métodos eficazes para detecção de sulfonamidas em amostras ambientais (MALINTAN; 

MOHD, 2006). 

A principal fonte de sulfonamidas para o meio ambiente são as estações de tratamento 

de efluentes municipais, já que estas estações foram originalmente projetadas para reduzir 

matéria orgânica dos efluentes e não compostos como os antibióticos. Desta forma, as 

sulfonamidas estão sendo encontradas em águas subterrâneas, superficiais e residuais, sendo 

o sulfametoxazol um dos antibióticos (ZHOU et al., 2019). O sulfametoxazol possui alta 

capacidade de migração para o meio ambiente, devido de suas propriedades físico-químicas 
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(Tabela 4), como a hidrossolubilidade, o coeficiente de partição octanol/água (Kow), e a 

constante de dissociação ácida (pKa). A alta solubilidade em água do sulfametoxazol e o 

baixo coeficiente de partição octanol/água (log Kow = 0,89) permite o composto lixiviar 

tanto para água subterrânea, como também para superfície. Assim, resíduos de sulfonamidas 

são encontrados predominantemente na fase aquosa (CHEN et al., 2017). Alguns estudos 

observaram a presença da SMX em diferentes matrizes aquáticas, como podemos observar 

na Tabela 5. 

Tabela 5. Ocorrência do antibiótico sulfametoxazol em diferentes matrizes aquáticas no 

mundo. 

Antibióticos Matriz/País 
Concentração 

(ng.L-1) 
Referência 

Sulfametoxazol 
Efluente área 

agrícola/ Vietnã 
2,5 x105  (THAI et al., 2018) 

Sulfametoxazol 
Água superficial/ 

Espanha 
8,0  

(FERNÁNDEZ et al., 

2019b) 

Sulfametoxazol 
Efluente de estação 

tratamento/ Espanha 
243  

(FERNÁNDEZ et al., 

2019b) 

Sulfametoxazol Água potável/ USA 3,0  
ZHU et al., 2017 

 

Sulfametoxazol 
Esgoto municipal / 

Espanha 
3,0 x104 

(FERNÁNDEZ; 

RENDUELES; DÍAZ, 

2014) 

Sulfametoxazol 
Efluente hospitalar/ 

Colômbia 
1  

(SERNA-GALVIS et al., 

2019) 

Fonte: Autor. 
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3.2.3 Tetraciclina  

A família das tetraciclinas representa um dos grupos de antibióticos mais prescritos, 

sendo diversamente utilizados como agentes terapêuticos e promotores de crescimento em 

lavouras de gado, suínos e peixes (CHEN et al., 2008). O primeiro composto pertencente à 

família das tetraciclinas foi a clorotetraciclina, descoberta em 1948 a partir do isolamento da 

Streptomyces aureofaciens, chamada aureomicina devido à coloração de ouro das bactérias 

(RUSU; BUTA, 2021). Já no início da década de 1950, Alexander Finlay, da Pfizer, descobriu 

a oxitetraciclina, um metabólito secundário da bactéria do solo, Streptomyces rimosus, da 

Terra Haute Indiana, sendo chamada de terramicina (HUANG et al., 2018). 

As tetraciclinas são conhecidas como antibióticos policetídicos bacterisotáticos de 

amplo espectro e muitos eficazes em bactérias aeróbias e anaeróbias, apresentando na sua 

estrutura quatro anéis aromáticos, e por isso essa família de antibióticos foi denominada 

"tetraciclinas" (RUSU; BUTA, 2021). A partir de algumas modificações, a Pfizer-Woodward 

apresentou um derivado da clorotetraciclina, com uma maior potência contra patógenos 

bacterianos, que foi chamado de tetraciclina (Figura 3), sendo o membro mais simples da 

família das tetraciclinas (GUIMARÃES; MOMESSO; PUPO, 2010; HUANG et al., 2018).  

 

Figura 3. Estrutura molecular da Tetraciclina (TET) 

 

 

 

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

 

A presença da TET em meio aquoso coloca a saúde humana e ambiental em risco, 

devido ao desenvolvimento da resistência antibacteriana, e pela sua toxicidade, sendo 

importante a eliminação desse antibiótico antes da sua liberação para o meio ambiente 

(MACAULEY et al., 2006). A remoção da TET pelo sistema convencional de tratamento é 
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dificultada, devido à estabilidade da sua estrutura química, seu anel tetraceno, e suas 

propriedades bactericidas (HAN et al., 2020).  

A taxa de excreção da tetraciclina (TET) por humanos e animais após a sua 

administração sistêmica é maior que 70% de forma inalterada, sendo essa via de eliminação 

de grande contribuição, como uma das fontes de entrada no meio ambiente deste composto 

(HUANG et al., 2018). Esses resíduos de TET representam uma grande ameaça aos 

ecossistemas, sendo a resistência à TET pela E. coli, uma das resistências microbianas mais 

comumente observada (HUANG et al., 2018). É conhecido que a ação das tetraciclinas ocorre 

pela inibição da síntese de proteínas através da ligação com a subunidade 30S dos 

ribossomos, e desta forma impedindo a ligação-tRNA (GUIMARÃES; MOMESSO; PUPO, 

2010; HUANG et al., 2018). A Tabela 6 apresenta as características físico-químicas da 

tetraciclina. 

 

Tabela 6. Propriedades físico-químicas da tetraciclina 

Antibiótico Tetraciclina Propriedades 

Fórmula molecular C22H24N2O8 

Peso molecular 444,43 

Ponto de fusão 170ºC 

Constante de dissociação pKa1 = 3,30 

Coeficiente partição octanol / água log kow = -1,37 

Solubilidade em água 231 mg.L-1 a 25 °C. 

Fonte: TOXINET, 2019. 

 

               A tetraciclina tem sido detectada em diferentes matrizes aquáticas, como em águas 

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 presença da 

TC em diferentes matrizes aquáticas (Tabela 7).  
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Tabela 7. Ocorrência do antibiótico tetraciclina em diferentes matrizes aquáticas 

Antibiótico Matriz Concentração (µg.L-1) Referência 

Tetraciclina Efluente de estação 

de tratamento 

35  (SORAN et al., 

2017b) 

Tetraciclina Efluente hospitalar 0,002  (AYDIN et al., 2019) 

Tetraciclina Águas superficiais 0,03  (CHENG et al., 2014) 

Tetraciclina Efluente hospitalar 6 – 531,7 (WU et al., 2010) 

Tetraciclina Efluente de estação 

de tratamento 

95,8 – 915,3 (PENA et al., 2010) 

Tetraciclina Águas superficiais 0,035  (CHARUAUD et al., 

2019) 

Fonte: Autor. 

 

3.3 PROCESSOS OXIDATIVOS AVANÇADOS 

Os possíveis impactos ambientais provocados pelos mais diversos fármacos têm 

incentivado o estudo e o desenvolvimento de metodologias de tratamento para estes 

compostos, procurando preservar a saúde ambiental e humana (V. M. STARLING et al., 

2021a). Diante desse cenário, diversos processos oxidativos avançados (POAs) têm se 

destacado pela sua elevada capacidade destrutiva de moléculas orgânicas. Estes se baseiam 

na geração de espécies químicas com alto poder de oxirredução, que possuem capacidade de 

reagir com os mais variados tipos de substâncias, levando à formação de produtos 

intermediários ou a completa mineralização, com formação de dióxido de carbono (CO2) e 

água (LEE et al., 2021; SAGGIORO et al., 2011; SOUZA et al., 2013). Os POAs têm sido 

cada vez mais utilizados, sendo considerados métodos alternativos ou complementares no 

tratamento convencional de águas residuais com objetivo de degradar poluentes orgânicos 

não eliminados durante o tratamento convencional (V. M. STARLING et al., 2021a). Esse 

conhecimento foi estabelecido a partir da década de 70 no meio científico, sendo o 

conhecimento do seu uso promissor na degradação de poluentes recalcitrantes mais 
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divulgado em 1998, após a publicação do Handbook of Advanced Oxidation Processes pela 

USEPA (NOGUEIRA, 2017). 

Os POAs são processos não seletivos, podendo degradar inúmeras substâncias, 

independente da presença de outras. Além disso, podem ser usados para o tratamento de todo 

o tipo de poluentes orgânicos em meio líquido, gasoso ou sólido (LEGRINI; OLIVEROS; 

BRAUN, 1993; WANG; ZHUAN, 2020).  A principal característica destes processos é a 

transformação parcial ou total dos poluentes em espécies mais simples como o dióxido de 

carbono, água, ânions inorgânicos ou substâncias menos tóxicas (CAVALCANTE et al., 

2012; ARAÚJO et al., 2016). Nos POAs a oxidação dos contaminantes ocorre principalmente 

por meio do radical hidroxila (HO●) que é um forte agente oxidante, com potencial de 

oxidação igual à 2,8 eV (SINGH et al., 2020). Os radicais hidroxilas podem ser produzidos 

utilizando a radiação ultravioleta (UV) e agentes oxidantes como o peróxido de hidrogênio 

(H2O2) e o ozônio (O3), como também os semicondutores (WANG; ZHUAN, 2020). Dentre 

os POAs mais utilizados na remoção de micropoluentes pode ser destacado os processos 

utilizando a reação de Fenton, foto-Fenton e fotocatálise heterogênea que utilizam radiação 

do espectro solar na produção das espécies químicas oxidantes e posterior degradação dos 

micropoluentes no meio aquoso (JIMÉNEZ-TOTOTZINTLE et al., 2018; LOFRANO et al., 

2017b; LOU et al., 2017). No processo Fenton ocorre a decomposição do H2O2 por íons 

ferrosos (Fe+2), formando radicais hidroxila. Além disso os íons férricos (Fe+3) podem 

interagir com o excesso de H2O2, restaurando os íons ferrosos na sequência de reação do 

processo Fenton (LOFRANO et al., 2017).  

Em geral, propõe-se que o mecanismo de ação do H2O2 com Fe2+ gera íons hidroxila 

(OH-), radical hidroxila (OH•) e íons férricos (Fe3+) (Equação 1 e 2). 

 

H2O2 + Fe+2              OH• + OH- + Fe+3                                                                 (Equação 1) 

 

O radical hidroxila pode reagir com o Fe+2: 

 

Fe+2 + OH•               Fe+3 + OH-                                                                                                                      (Equação 2) 

 

Os íons férricos formados podem reagir com o peróxido de hidrogênio (Equação 3) e 

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

reação do radical HO2
• com o Fe+3 leva a formação de Fe+2 e O2 (Equação 5), enquanto que 
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a decomposição do peróxido de hidrogênio pelo radical OH• resulta na formação de água e 

radical peroxil (Equação 6). 

 

𝐹𝑒+3 + 𝐻2 𝑂2    →   𝐹𝑒 −  𝑂𝑂𝐻+2      +   𝐻+                                                          (Equação 3) 

 𝐹𝑒 −  𝑂𝑂𝐻+2      → 𝐻𝑂2  
• +  𝐹𝑒+2                                                                         (Equação 4) 

𝐹𝑒+3 +  𝐻𝑂2  
• →  𝐹𝑒+2 + 𝐻+ +  𝑂2                                                                      (Equação 5) 

𝑂𝐻• +  𝐻2 𝑂2 →  𝐻2 O + 𝐻𝑂2  
•                                                                                 (Equação 6) 

 

Já na reação foto-Fenton ocorre a combinação da reação de Fenton com a luz 

ultravioleta ou visível, propiciando um forte efeito sinérgico devido à regeneração contínua 

dos íons ferrosos pela foto-redução dos íons férricos, ocorrendo a geração de radicais HO● 

adicionais, aumentando assim a extensão da oxidação dos poluentes (GARCÍA-MUÑOZ et 

al., 2017; PEREZ et al., 2002; LOFRANO et al., 2017). A foto-redução ocorre pela absorção 

de luz na faixa de até 400 nm pelos íons férricos, permitindo assim o uso da luz solar, como 

podemos observar na equação 7. 

 

𝐹𝑒𝑂𝐻2+ + ℎ𝑣 →  𝐹𝑒2+ + 𝑂𝐻•             ∙                                                                  (Equação 7) 

 

Dentre os POAs, a fotocatálise é um dos processos apresentados na literatura que 

demonstram bom custo-benefício, sendo muitas vezes utilizados como tratamento secundário 

de efluentes (GARCÍA-MUÑOZ et al., 2017). A fotocatálise heterogênea é baseada na 

capacidade de um semicondutor criar pares de elétrons quando é irradiado pela luz com 

energia suficiente de fótons. Estes pares interagem diretamente com poluentes ou podem 

gerar radicais livres que oxidam esses compostos poluentes (GARCÍA-MUÑOZ et al., 2018). 

Alguns semicondutores, como por exemplo, TiO2, CdS, ZnO, e outros, possuem uma 

estrutura eletrônica composta por uma banda de valência totalmente ocupada (BV) e uma 

outra banda de condução vazia (BC). Desta forma, a estrutura eletrônica deste semicondutor 

permite que eles possam atuar como sensibilizadores da luz induzida pelo processo de 

oxidação (OLIVEIRA et al., 2012). Esse mecanismo pode ser observado na Figura 4, onde a 

banda de valência e condução do semicondutor está apresentada ao longo de uma partícula 

semicondutora esférica. As reações envolvidas estão demonstradas nas equações 8 a 11. 
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Figura 4. Esquema da fotocatálise heterogênea em uma superfície de partícula de um 

semicondutor (TiO2). 

 

 

Fonte: OLIVEIRA et al., 2012 modificado. 

 

𝑇𝑖𝑂2(ℎ 𝑉𝐵
+ ) + 𝐻2𝑂𝑎𝑑𝑠𝑜𝑟𝑣 →  𝑇𝑖𝑂2 + 𝑂𝐻 ∙𝑎𝑑𝑠𝑜𝑟𝑣+ 𝐻+   (Equação 8) 

𝑇𝑖𝑂2(ℎ 𝑉𝐵
+ ) + 𝑂𝐻𝑎𝑑𝑠𝑜𝑟𝑣 →  𝑇𝑖𝑂2 + 𝑂𝐻 ∙𝑎𝑑𝑠𝑜𝑟𝑣              (Equação 9) 

𝑇𝑖𝑂2(ℎ 𝑉𝐵
+ ) + 𝑅𝑋𝑎𝑑𝑠𝑜𝑟𝑣 →  𝑇𝑖𝑂2 + 𝑅𝑋 ∙ +𝑎𝑑𝑠𝑜𝑟𝑣            (Equação 10) 

𝑇𝑖𝑂2(𝑒 𝐶𝐵
∙ ) + 𝑂2 →  𝑇𝑖𝑂2 + 𝑂2

•−                                   (Equação 11) 

 

Pode ser observado que os radicais hidroxilas formados promovem as reações de 

oxidação na degradação dos poluentes orgânicos, e os elétrons promovidos para a banda de 

condução também reduzem o oxigênio disponível à radicais superóxidos, sendo a presença 

do oxigênio necessária em todos os processos de degradação oxidativa. (OLIVEIRA et al., 

2012). O dióxido de titânio (TiO2) é o semicondutor mais utilizado, por ser inerte química e 

biologicamente, por possuir boa estabilidade química e absorver parte da radiação do 
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espectro solar (SINGH et al., 2020). Na fotocatálise as espécies oxidantes geradas 

responsáveis pela degradação dos compostos alvos são radicais hidroxilas HO● e radicais 

superóxidos (O2
●-) (LOFRANO et al., 2017; SINGH et al., 2020; OLIVEIRA et al., 2012). 

Entre os POAs, o processo fenton, foto-Fenton e a fotocatálise são processos promissores na 

degradação de compostos orgânicos devido ao seu baixo custo com os reagentes e a menor 

demanda de energia (LOFRANO et al., 2017). A fotocatálise heterogênea tem demonstrado 

ser eficiente na purificação de matrizes aquosas, contendo poluentes emergentes 

(VENANCIO et al., 2018). O desenvolvimento de plantas piloto solares tem chamado ainda 

mais atenção para fotocatálise, pois essa tecnologia permite o aumento da eficiência de 

absorção de fótons, possibilitando assim o tratamento de efluentes em grande escala, como 

por exemplo a instalação de coletores CPCs projetadas para aplicações fotocatalíticas solares 

(CARBAJO et al., 2016). 

 

3.4 MINERAIS NATURAIS DE FERRO COMO CATALISADOR 

O ferro é 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 Fe2+ 

que rapidamente é oxidado na superfície à Fe3+ (OLIVEIRA; FABRIS; PEREIRA, 2013). Os 

principais minérios de ferro de origem natural são a hematita (α-Fe2O3), goethita (α-FeOOH), 

magnetita (Fe3O4) e a ilmenita (FeTiO3) (LAI et al., 2021). Devido às suas propriedades 

elétricas, físico-químicas, magnéticas, e morfológicas, esses óxidos de ferro se tornaram 

muito importantes do ponto de vista tecnológico e científico, sendo aplicados em processos 

de adsorção e catálise, principalmente por causa das suas propriedades oxidativas e texturais 

(OLIVEIRA; FABRIS; PEREIRA, 2013; SÉTIFI et al., 2019). O Brasil é o segundo maior 

produtor mundial de minério de ferro, alcançando uma produção de aproximadamente 490 

milhões 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, sílica, argila, e entre outras (ROJAS-MANTILLA; AYALA-DURÁN; PUPO 

NOGUEIRA, 2019).  

Recentemente minerais naturais a base de ferro tem chamado a atenção de 

pesquisadores, não apenas pela sua disponibilidade e baixo custo, mas principalmente pelo 

fato de apresentarem uma boa atividade catalítica na remoção de poluentes orgânicos (LAI 

et al., 2021). Os minerais naturais de ferro magnetita, hematita, goethita e ilmenita tem 

apresentado efeito catalítico em processos Fenton heterogêneo atuando de diversas formas: 
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a magnetita devido a presença dos íons Fe2+ que funcionam como doadores de elétrons 

(OLIVEIRA; FABRIS; PEREIRA, 2013); a hematita devido à disposição dos átomos de Fe3+ 

na superfície do material, como também os grupos hidróxidos unidos ao Fe3+, formando um 

ambiente com maior aceitação e doação de elétrons, facilitando a transferência de elétrons 

para o H2O2, e consequente geração de radicais HO• (CHAN et al., 2015), e a goethita tendo 

a sua eficiência relacionada ao ordenamento menos compactado da sua estrutura, 

possibilitando  a substituição isomórfica, quando comparada aos outros minerais, como a 

hematita e a magnetita, fazendo da goethita um catalisador indicado na degradação de 

diversos contaminantes recalcitrantes (OLIVEIRA; FABRIS; PEREIRA, 2013). O mineral 

goethita foi utilizado na síntese de um nanocompósito na degradação do fármaco naproxeno, 

sendo obtido 100% de degradação em 10 minutos de reação fotocatalítica (SÉTIFI et al., 

2019). 

Dentre os minerais naturais a base de ferro, a ilmenita tem se destacado nos processos 

catalíticos de degradação de contaminantes ambientais. A ilmenita (FeTiO3) é uma substância 

também conhecida como titanato de Fe2+, FeTiO3, podendo possuir teores variáveis de Fe3+ 

e Fe2+ e outros elementos (GARCÍA-MUÑOZ et al., 2016). O depósito mais importante de 

ilmenita no Brasil, situa-se em Mataraca, no estado da Paraíba (SILVA et al., 2008). As areias 

monazíticas brasileiras encontradas principalmente em regiões costeiras, são compostas 

basicamente de sílica, contendo minerais acessórios como espinélios, granadas, rutilo, 

zirconita, monazita e ilmenita (NURDIN et al., 2016). A ilmenita é beneficiada pelas 

Indústrias Nucleares Brasileiras quando é extraída a monazita, empregada para obtenção dos 

lantanídios Tório (Th) e Urânio (U). Nessa extração, a ilmenita é 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 composição catalítica natural, alta 

disponibilidade e baixo custo, a ilmenita é um geocatalisador pouco estudado (PATAQUIVA-

MATEUS; ZEA; RAMIREZ, 2017). A ilmenita apresenta uma grande quantidade de ferro e 

titânio na sua estrutura, 37 e 36% respectivamente, sendo muito utilizada como matéria prima 

na produção de óxido de titânio, e também como um catalisador heterogêneo natural nos 

processos oxidativos avançados na remoção de poluentes (GARCÍA-MUÑOZ et al., 2016), 

merecendo uma atenção especial devido aos seu caráter ambientalmente correto, e também 

por apresentar baixos custos para o processo (GARCÍA-MUÑOZ et al., 2017a). Uma das 

vantagens do uso da ilmenita como catalisador é que ela apresenta duas fases ativas: o íon 

ferro para o processo Fenton e o TiO2 para o processo fotocatalítico, ou seja, duas atividades 
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em um catalisador, além da sua estabilidade contra a lixiviação de ferro à valores de pH ácido 

(GARCÍA-MUÑOZ et al., 2018). Propriedades fotocatalíticas da ilmenita promovem a 

decomposição do H2O2 em radicais hidroxilas, e com a luz UV-Vis sobre o Fe(II), ocorre a 

oxidação à Fe (III), aumentando ainda mais a decomposição do H2O2, como podemos 

observar nas reações demonstradas (Equação 12 e 13) (GARCÍA-MUÑOZ et al., 2018). 

 

𝑝𝐻 = 6  𝐼𝐿𝑀 − 𝐹𝑒(𝐼𝐼𝐼) − 𝑂𝐻 +  𝐻2𝑂2 𝐼𝐿𝑀→   
𝑙𝑒𝑛𝑡𝑎 − 𝐹𝑒(𝐼𝐼) + 𝐻𝑂𝑂 ∙ + 𝐻2𝑂   (Equação 12) 

𝑝𝐻 =  3  𝐼𝐿𝑀 − 𝐹𝑒(𝐼𝐼) +  𝐻2𝑂2 𝐼𝐿𝑀  →    
𝑟á𝑝𝑖𝑑𝑎 − 𝐹𝑒(𝐼𝐼𝐼) + 𝑂𝐻 + 𝐻𝑂 ∙                (Equação 13) 

 

Ocorrendo a reação Fenton no escuro, o pH =3 desempenha um papel fundamental 

no percentual de mineralização do composto alvo, sendo observado que esse percentual 

variou de 50% em pH=3 para quase 0% em pH=6 na degradação do contaminante Fenol 

(GARCÍA-MUÑOZ et al., 2017a). Com a presença de luz UV-Vís, o processo foto-Fenton 

permitiu superar essa dependência do pH, aumentando o percentual de mineralização do 

fenol, devido a presença de luz no ciclo Fe(II) – Fe(III), aumentando a taxa de decomposição 

do H2O2, reação mais rápida, e consequentemente geração de mais radicais oxidantes no 

processo (GARCÍA-MUÑOZ et al., 2018). O uso do mineral ilmenita na degradação de 

antibióticos foi observado para sulfonamidas, obtendo uma elevada atividade na presença de 

H2O2 em 15 minutos de reação (GARCÍA-MUÑOZ et al., 2017a). Nesse estudo foi utilizado 

a água ultrapura como matriz, alcançando um percentual de degradação próximo de 90%.  

O potencial da aplicação dos minerais naturais magnetita, hematita e ilmenita 

utilizado em um processo Fenton heterogêneo foi estudado em diferentes condições de 

trabalho que envolve temperatura (25 – 90ºC), concentração de H2O2 (250 – 1000 mg. L-1), 

e concentração do catalisador (1 – 4 g.L-1) (MUNOZ et al., 2017a). Nesse trabalho foi 

demonstrado que esses minerais podem ser eficientes catalisadores na degradação do 

poluente fenol à 75ºC, permitindo a conversão completa do poluente com elevado percentual 

de mineralização (70 - 80%) (MUNOZ et al., 2017a). Em outro estudo, a ilmenita mostrou 

ter aplicação no processo foto-Fenton sob luz solar em que foi observado uma rápida redução 

de Fe(III) a Fe(II), decompondo o H2O2 em radicais HO●, sendo alcançado uma 

mineralização quase completa do fenol à 100 mg.L-1  (GARCÍA-MUÑOZ et al., 2016). 

O processo de fotocatálise e o foto-Fenton foram comparados quanto a sua eficiência 

de remoção dos antibióticos sulfadimetoxina e sulfametizol utilizando a ilmenita como 
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catalisador (GARCÍA-MUÑOZ et al., 2017c). A reação ocorreu com o pH 3,0, temperatura 

de 30 ºC e radiação UVA. Os resultados mostraram que foi obtido um percentual de 35% de 

remoção no processo de fotocatálise, e 85% no processo foto-Fenton, sendo observado que 

o processo  foto-Fenton utilizou o mecanismo de hidroxilação na degradação dos antibióticos, 

enquanto que a fotocatálise utilizou um mecanismo de condensação em que são produzidos 

subprodutos de peso molecular maior que o antibiótico original (GARCÍA-MUÑOZ et al., 

2017c).  

A composição de um mineral natural depende das características da mina e do 

processo de mineração, e desta forma, mesmo sendo a hematita o mineral natural de ferro 

mais abundante, outros minerais naturais de interesse catalítico, também podem estar 

presentes no material de extração (AYALA-DURÁN; HAMMER; PUPO NOGUEIRA, 

2020). Resíduos da mineração de ferro podem conter até 67% de óxidos de ferro, tornando-

se um material atrativo para uso como catalisadores em processos Fenton heterogêneo na 

degradação de contaminantes (ROJAS-MANTILLA; AYALA-DURÁN; PUPO 

NOGUEIRA, 2019). Amostras de um resíduo de mineração coletadas em Minas Gerais, 

Brasil, foram caracterizadas, sendo detectado a presença de vários minerais, entre eles a 

hematita, goethita e magnetita, mostrando que em um resíduo de mineração pode conter 

diversos minerais, entre eles minerais com capacidade catalítica para degradação de 

poluentes orgânicos ambientais (WOLFF; DA COSTA; DE CASTRO DUTRA, 2010). Um 

resíduo de mineração de ferro foi utilizado como catalisador no processo foto-Fenton 

heterogêneo na degradação do antibiótico sulfatiazol, obtendo uma concentração do 

antibiótico abaixo do limite de detecção em 40 minutos de reação (ROJAS-MANTILLA; 

AYALA-DURÁN; PUPO NOGUEIRA, 2019). O uso de minerais naturais de ferro nos 

processos oxidativos avançados em meio aquoso tem se mostrado eficiente na remoção de 

poluentes orgânicos ambientais (AYALA-DURÁN; HAMMER; PUPO NOGUEIRA, 2020; 

GARCÍA-MUÑOZ et al., 2016, 2017c, 2018; MUNOZ et al., 2017a; ROJAS-MANTILLA; 

AYALA-DURÁN; PUPO NOGUEIRA, 2019; WOLFF; DA COSTA; DE CASTRO 

DUTRA, 2010), chamando a atenção para o relevante potencial econômico e ambiental do 

uso de resíduos de mineração de ferro como catalisadores, principalmente em processos foto-

Fenton na remoção de contaminantes ambientais (AYALA-DURÁN; HAMMER; PUPO 

NOGUEIRA, 2020). 
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3.5 PRODUTOS DA TRANSFORMAÇÃO 

O monitoramento dos produtos de transformação (PTs) gerados durante o processo 

de degradação dos contaminantes é tão importante quanto o tratamento de remoção dos 

mesmos no ambiente (RODRÍGUEZ-CHUECA et al., 2019). A natureza dos PTs é 

indeterminada, podendo alguns dos PTs serem mais tóxicos ou persistentes que o seu 

composto original (BOXALL et al., 2004), como é possível observar com o fármaco 

aciclovir, que após tratamento produziu dois PTs que apresentaram maior toxicidade, sendo 

avaliada pela diminuição na reprodução de Daphnia magna em 40%, e inibição do 

crescimento de algas verdes (SCHLÜTER-VORBERG et al., 2015). O medicamento 

carbamazepina que é reconhecidamente persistente no ambiente aquático e tóxico à 

organismos como bactérias, algas e peixes, apresentou PTs com capacidade elevada de 

genotoxicidade após tratamento convencional em uma estação de efluente municipal 

(BREZINA et al., 2017).  

Antibióticos cefalosporínicos também formaram PTs com maior toxicidade para 

algas verdes após tratamento por fotólise direta (WANG; LIN, 2012). PTs com maior 

bioatividade que o composto original foi observado para o antibiótico CIP após tratamento 

por cloração, obtendo uma eficiência de 100% de remoção, mas uma maior toxicidade geral 

foi observada na maioria dos PTs formados, e identificados a partir da relação massa/carga 

(m/c = 292; 290; 262; 333; 305; 296; 339), mostrando também que a atividade antibacteriana 

pode ser alterada a partir da mudança dos substituintes químicos e da configuração da 

estrutura do CIP dependendo do tipo de tratamento (JAÉN-GIL et al., 2020). Já na 

degradação fotocatalítica do antibiótico CIP pelo sistema TiO2/UVA em solução aquosa foi 

observado 98,3% de remoção da CIP e redução da atividade antibacteriana para Escherichia 

coli e Bacillus subtillis, sendo que os PTs detectados apresentaram relação massa/carga (m/c) 

de 305 e 362 (VENANCIO et al., 2018). Utilizando o processo Fenton na degradação de 

efluentes contaminados com o antibiótico CIP foi alcançado uma eficiência de remoção de 

70%, e os PTs detectados foram caracterizados como C15H15N3O2F e C12H12N3O3F (GUPTA; 

GARG, 2018). Uma rápida avaliação toxicológica a partir do teste de inibição respiratória 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 

aplicação dos POA´s podem reduzir a toxicidade aquática dos antibióticos da família das 

fluoroquinolonas, como é o caso da CIP (GUPTA; GARG, 2018). 
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Processos oxidativos avançados (UV; UV/H2O2 e UV/Persulfato) também foram 

utilizados na degradação do antibiótico SMX, sendo observado diferentes PTs, conforme o 

tipo de processo oxidativo: UV/Persulfato (C6H8N8; C9H10N3O5S; C6H7NO3S; C3H4N2O; 

C8H9N3O3S; C9H10N3O4S; C8H12N3O5S), e UV e UV/H2O2 (C9H10N3O5S; C3H4N2O; 

C6H7NO3S; C6H7NO4S; C18H14N6O6S2; C9H11N3O4S; C8H9N3O3S; C9H10N3O4S e 

C8H12N3O5S) (RODRÍGUEZ-CHUECA et al., 2019). Os PTs foram identificados por um 

espectrômetro 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 relação ao composto original, e sendo o tratamento UV/Persulfato o que formou 

os PTs mais tóxicos para esse organismo (YANG et al., 2017). Utilizando outros sistemas 

oxidativos (H2O2/UVC; Persulfato/UVC; Persulfato/Fe(II)/UVC; Peroximonosulfato/UVC e 

Peroximonosulfato/Fe(II)/UVC) na degradação do SMX foi observado a presença apenas do 

composto intermediário (C6H8NO), comum em todos os tratamentos realizados de oxidação 

do SMX, tanto pela via de oxidação com o radical OH• como também com o radical SO4•-. 

Nesse estudo a avaliação toxicológicas dos PTs não foi realizada (RODRÍGUEZ-CHUECA 

et al., 2019).  

Processos oxidativos avançados também tem sido utilizado na degradação do 

antibiótico TET, apresentando elevada eficiência de remoção, como pode ser observado com 

o sistema fotocatalítico Fe3O4/ Persulfato em que foi alcançado um percentual de remoção 

de 95,9% em 60 minutos de reação com a formação de seis PTs identificados a partir da 

relação massa/carga (m/c): 344, 358, 274, 290, 256 e 284 (LEE et al., 2021). Elevados 

percentuais de remoção da TET também são alcançados com o sistema Ti/Ti4O7 na oxidação 

eletroquímica, identificando os PTs: C22H24N2O9; C20H16NO10; C24H20O10N2; C22H20NO12; 

C20H13NO13 e C19H20N2O13 a parir das técnicas HPLC-MS e GC-MS (WANG et al., 2018a). 

O PT C22H24N2O9 também foi identificado na degradação da TET pelo sistema foto-Fenton 

(UV/H2O2/Fe2+) apresentando um percentual de remoção de 97,1%, sendo identificados um 

total de quatro PTs (C22H24N2O9; C22H22N2O9; C22H22N2O8, e C21H20N2O7) (HAN et al., 

2020). Nesse estudo foi realizado uma avaliação toxicológica com o organismo Vibrio 

fischeri, em que foi medida a taxa de inibição da bioiluminescência 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 remoção do antibiótico, também conseguiu reduzir 

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

antibióticos ciprofloxacino, sulfametoxazol e tetraciclina, e os produtos da transformação 

após o tratamento utilizando POAs. 

 

Tabela 8. Produtos da transformação dos antibióticos ciprofloxacino, sulfametoxazol e 

tetraciclina após alguns tratamentos utilizando os POAs. 

(continua) 

Antibiótico POAs 
Técnica 

analítica 

Produtos da 

transformação 
Referência 

Ciprofloxacino Cl2 LC-MS 

m/c = 292; 290; 

262; 333; 305; 

296; 339 

(JAÉN-GIL et al., 

2020) 

Ciprofloxacino 
TiO2/ 

UVA 
LC-MS m/c = 305 e 362 

(VENANCIO et al., 

2018) 

Ciprofloxacino Fe2+/H2O2 LC-MS 
C15H15N3O2F e 

C12H12N3O3F 
GUPTA; GARG, 2018 

 

Sulfametoxazol 

UV; 

UV/H2O2 

e UV/ 

Persulfato 

(PDS) 

HPLC/QTOF 

UV/PDS: 

C9H10N3O5S; 

C6H7NO3S; 

C3H4N2O; 

C8H9N3O3S; 

C9H10N3O4S; 

C8H12N3O5S 

UV e UV/H2O2: 

C9H10N3O5S; 

C3H4N2O; 

C6H7NO3S; 

C6H7NO4S; 

C18H14N6O6S2; 

C9H11N3O4S; 

C8H9N3O3S; 

C9H10N3O4S 

C8H12N3O5S 

YANG et al., 2017 
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Tabela 8. Produtos da transformação dos antibióticos ciprofloxacino, sulfametoxazol e 

tetraciclina após alguns tratamentos utilizando os POAs. 

(conclusão). 

Antibiótico POAs 
Técnica 

analítica 

Produtos da 

transformação 
Referência 

Sulfametoxazol 

H2O2/ 

UVC; 

Persulfato

/UVC; 

Persulfato

/Fe(II) 

UVC; 

Peroximo

nosulfato/

UVC e 

Peroximo

nosulfato/

Fe(II)/ 

UVC 

UPLC/ESI-

QTOF-MS 
C6H8NO 

RODRÍGUEZ-

CHUECA et al., 2019 

Tetraciclina 
Fe3O4/ 

Persulfato 
LC- MS/MS 

m/c = 344; 358; 

274; 290; 256 e 

284 

(LEE et al., 2021) 

Tetraciclina 

Oxidação 

eletroquí

mica/Ti/ 

Ti4O7 

HPLC-MS e 

GC-MS 

C22H24N3O9, 

C20H16NO10; 

C24H20O10N2; 

C22H20NO12; 

C20H13NO13 e 

C19H20N2O13 

WANG et al., 2018 

Tetraciclina 
UV/H2O2/

Fe2+ 

UPLC/ESI-

QTOF-MS 

C22H24N2O9; 

C22H22N2O9;   

C22H22N2O8, e 

C21H20N2O7 

HAN et al., 2020 

Fonte: Autor. 
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4 MATERIAL E MÉTODOS 

 

4.1 ESTRATÉGIA DE BUSCA BIBLIOGRÁFICA INTEGRATIVA PARA REVISÃO DOS 

ESTUDOS SOBRE FOTOCATÁLISE HETEROGÊNEA NA DEGRADAÇÃO DE 

ANTIBIÓTICOS 

A construção de uma revisão integrativa se inicia com a definição da pergunta de 

pesquisa, que deve ser feita de maneira clara e específica, permitindo uma fácil identificação 

das palavras-chaves a serem utilizadas na busca e uma análise direcionada dos resultados 

(MENDES; SILVEIRA; GALVÃO, 2008a). Para atingir o maior número de produções que 

atendesse ao tema aqui proposto, foram utilizadas as seguintes palavras-chaves: 

ciprofloxacin, sulfamethoxazole, tetracycline, heterogeneous photocatalysis, transformation 

products.  

A escolha do inglês como língua principal de busca teve como objetivo aumentar o 

alcance de publicações encontradas já que se trata de uma língua universal, mais comumente 

usada em trabalhos acadêmicos, porém artigos em espanhol e português também foram 

incluídos desde que atendesse aos demais critérios. As palavras foram combinadas e 

intercaladas por operadores booleanos da seguinte forma: a combinação 1 reuniu as palavras 

“tetracyline” AND “heterogeneous photocatalysis”, a segunda combinação utilizou 

“ciprofloxacin” AND “heterogeneous photocatalysis”, a terceira combinação foi 

“sulfamethoxazole” AND “heterogeneous photocatalysis”, a quarta combinação foi 

“sulfamethoxazole” AND “heterogeneous photocatalysis” AND “transformation products” , 

a quinta combinação foi “ciprofloxacin” AND “heterogeneous photocatalysis” AND 

“transformation products”, e a sexta combinação foi “tetracyline” AND “heterogeneous 

photocatalysis” AND “transformation products”. 

A pesquisa bibliográfica foi realizada utilizando a base de dados da Principal Coleção 

da Web of Science, por ser uma base científica internacional, que abrangem diversas áreas 

do conhecimento, revisadas por pares e, assim, garantem um alcance satisfatório de trabalhos 

publicados mundialmente. A janela de busca foi de 15 a 20 de abril de 2021 e incluiu estudos 

de todos os anos disponíveis com o objetivo de alcançar um maior número de trabalhos.  

Outra etapa fundamental é estabelecer critérios de inclusão, como contemplar pelo 

menos um dos antibióticos (CIP, SMX e TET), e a degradação ter sido realizada por 

fotocatálise heterogênea, pois uma demanda exagerada de publicações pode introduzir vieses 

nas próximas etapas ou até inviabilizar a construção da revisão (MENDES; SILVEIRA; 
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GALVÃO, 2008b). Os trabalhos encontrados com cada combinação 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 recorrência em mais de uma busca, mantendo somente um exemplar. A partir 

dessa busca os trabalhos/artigos foram selecionados e avaliados, conforme as seguintes 

informações:  nome do autor, ano, título do artigo, país/nacionalidade, contaminante 

estudado, concentração estudada, matriz estudada, escala, catalisador utilizado e se estava 

em suspensão ou imobilizado, pH, temperatura, fonte luminosa, mensuração da degradação, 

e principais resultados encontrados. 

 

4.2 DEGRADAÇÃO DOS ANTIBIÓTICOS 

 

4.2.1 Materiais e reagentes 

Os padrões de referência dos antibióticos Ciprofloxacino, Sulfametoxazol e 

Tetraciclina foram adquiridos da empresa Sigma Aldrich, com um percentual de pureza de 

99,9%. Foi utilizado água ultrapura (Milli Q Plus, Millipore) para a preparação das soluções, 

peróxido de hidrogênio (H2O2 30% ACS, ISO Merck) para as reações, ácido clorídrico (HCl 

32% P.A., VETEC) e hidróxido de sódio (NaOH 0,7M, Sigma Aldrich) para ajustes de pH. 

O catalisador foi utilizado como recebido, sem tratamento, sendo este mineral um resíduo da 

indústria de mineração, cedido pelo Centro de Investigaciones Energéticas, 

Medioambientales y Tecnológicas (CIEMAT), Plataforma Solar de Almería, Espanha.  Para 

as determinações analíticas dos antibióticos, produtos da transformação, ferro e peróxido de 

hidrogênio foram utilizados ácido fórmico (Merck, 89-91%), acetonitrila grau HPLC/UV 

(J.T. Backer, 99,9%), metavanadato de amônio (NH4VO3 P.A., Dinâmica), sulfato de ferro II 

(FeSO4.7H20 P.A., Merck), ortofenantrolina (C12H8N2 99%, Sigma-Aldrich) e ácido 

ascórbico (C6H8O6 P.A.- ACS, Dinâmica). 

 

4.2.2 Caracterização do catalisador  

Como o resíduo foi obtido de forma natural, ou seja, sem necessidade de tratamento, 

o mesmo não foi sintetizado ou passou por algum processo de tratamento. O catalisador na 

forma sólida (pó fino) foi caracterizado por difração de raios-X (DRX); análise de adsorção 

e dessorção de nitrogênio (BET) para obtenção da área superficial e volume total do poro; 

microscopia eletrônica de varredura (MEV) e espectroscopia de fotoelétrons excitados por 
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raios X (XPS). A caracterização dos materiais foi realizada pela equipe da Divisão de 

Metrologia de Materiais – DIMAT do INMETRO, e essas técnicas são descritas a seguir.  

  

4.2.2.1 Difração de raios - X (DRX) 

Os padrões de DRX das amostras foram obtidos através do difratômetro Brüker D8 

Focus na geometria Bragg-Brentano, usando radiação Cu K-alfa e um monocromador 

secundário de cristal de grafite. Os padrões de difração foram coletados em uma faixa de 2 

de 10° a 80° em um passo de 0,02° 2 e tempo de aquisição de 20 seg por passo com detector 

de cintilação. A determinação da composição da fase e a estimativa do tamanho médio do 

cristalito foi realizada no software Topas-Academic. A função do instrumento foi obtida na 

mesma configuração instrumental usando o material de referência padrão NIST SRM1976 

(α-Al2O3). O método Rietveld de ajuste de padrão de difração e refinamento estrutural 

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

implementado no software Topas-Academic foi utilizado para obter a 

composição da fase cristalina e os tamanhos médios de cristalitos das respectivas fases. A 

função Voigt foi empregada para modelar o efeito de tamanho dos cristalitos, que consiste 

em um alargamento característico dos picos de difração de raios X (STOKES; WILSON, 

1942).  

 

4.2.2.2 Microscopia Eletrônica de Varredura (MEV)  

A imagem do material foi adquirida usando o miscroscópio Helios Nanolab 650 Dual 

Beam, equipamento pertencente à Divisão 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 obtenção das imagens as amostras foram inseridas em fitas 

condutoras adesivas de carbono. 

 

4.2.2.3 Análise de adsorção e dessorção de nitrogênio (BET) 

A área superficial específica foi determinada pelo método de Brunauer-Emmett-Teller 

(BET), e as isotermas de adsorção e dessorção de nitrogênio foram medidas usando o 

equipamento Quantachrome Instruments, modelo Autosorb-1. Para determinação da área 

superficial a amostra do resíduo foi degaseificada a 130 °C durante 20 h, e as isotermas de 

adsorção e dessorção de nitrogênio foram medidas à 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 é chamado de ESCA (Electron 

Spectroscopy for Chemical Analysis) é uma técnica usada para explorar as propriedades dos 

átomos, moléculas, sólidos e superfícies, baseada no efeito fotoelétrico. Desta forma, esta 

técnica consiste em irradiar a superfície de uma amostra à vácuo com uma fonte de raios X 

monoenergética, e analisar a energia cinética dos fotoelétrons emitidos (RODRIGUES, 

2014). A análise por XPS do resíduo foi realizada em condições de ultra-alto vácuo (pressão 

de base = 10 -10 mbar) utilizando fonte de raio-X Al (Kα=1486,7 eV), onde a corrente de 

emissão ajustada foi de 20 mA e tensão de 15 kV. Os espectros tipo varredura foram 

adquiridos na faixa de 1100 – 0 eV, tempo de aquisição de 0,3 eV, e passo de energia do 

analisador de 20 eV. Os espectros em alta resolução foram coletados em diferentes regiões: 

Zn 2p, Fe 2p, O 1s, Ca 2p, C 1s e Si 2p. O software CasaXPS foi utilizado para o tratamento 

dos espectros.  

 

4.3 CONFIGURAÇÃO EXPERIMENTAL   

 

4.3.1 Experimentos preliminares de fotodegradação 

O sistema reacional utilizado para os experimentos foi formado por um reator de vidro 

cilíndrico fechado (total volume = 500 mL) com iluminação interna e uma área iluminada de 

179 cm2 (Figura 5). Uma lâmpada 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 recirculação de água manteve uma temperatura constante 

de 25 °C. A lâmpada utilizada foi de 6W (21 cm de comprimento e 2,6 cm de diâmetro), 

emitindo radiação 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 solução combinada dos três antibióticos à 200 µg. L-1 foi 

utilizada para cada experimento, mantendo um volume constante de 500 mL no reator. Os 

experimentos foram realizados na ausência do catalisador e H2O2 (fotólise UVA); somente o 

catalisador no escuro para verificar a adsorção (catalisador = 500 mg. L-1); somente o H2O2 

no escuro (H2O2 120 mg. L-1); catalisador e peróxido de hidrogênio no escuro 

(catalisador/H2O2: 500/120 mg. L-1). Os experimentos com luz UVA foram realizados com o 

catalisador (catalisador/UV 500 mg. L-1); H2O2/UV (120 mg. L-1); catalisador/H2O2/UV 

(500/120 mg. L-1 in pH 3, 5 e 6). Adicionalmente, experimentos em pH 3 foram realizados 
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variando a concentração do catalisador: H2O2 em proporções de 500:50 e 100:24 mg. L-1, 

respectivamente. 

 

Figura 5: Reator de bancada para os ensaios de fotodegradação 

Fonte: Autor. 

 

4.3.2 Otimização da remoção dos antibióticos usando o design of experiments (DoE) 

Devido aos ensaios preliminares, a faixa de concentração do catalisador estudada foi 

de 40 – 500 mg. L-1, a relação estequiométrica Fe/ H2O2 de 0,3 – 1,7, e a faixa de pH de 2,5 

– 5, 5 usando HCl e NaOH para ajuste do pH (Tabela 9).  

 

Tabela 9. Condições experimentais em termos de concentração do catalisador, peróxido de 

hidrogênio e pH usadas no DCCR. 

Variáveis Código Valores das variáveis 

  -1.68 -1 0 +1 +1.68 

Concentração do catalisador (mg L-1) X1 40 133,09 270 406,91 500 

H2O2 (relação estequiométrica Fe/H2O2) 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. 
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Para o planejamento DCCR com três variáveis independentes foram executados um 

total de 19 experimentos. Oito experimentos referentes ao planejamento fatorial 2k (todas as 

combinações possíveis de valores codificados entre +1 e -1) para k=3 variáveis, seis 

experimentos relacionados aos pontos axiais (+1,68 e -1,68) e mais cinco experimentos para 

repetições do ponto central. Esses dados foram obtidos utilizando o software Statística 10.0. 

A Tabela 10 apresenta a matriz do Delineamento Composto Central Rotacional (DCCR), com 

as variáveis codificadas e seus respectivos valores reais.  

 

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

(entre parênteses).  

(continua) 

Experimento X1 X2 X3 

Concentração 

catalisador 

(mg/L) 

H2O2 pH 

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 variáveis reais e codificados 

(entre parênteses).  

(conclusão). 

Experimento X1 X2 X3 

Concentração 

catalisador 

(mg/L) 

H2O2 pH 

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. 

 

Após a otimização das variáveis foram realizados experimentos na matriz efluente e 

na matriz água ultrapura com adição de sequestrantes de radical para avaliar as principais 

espécies reativas envolvidas na degradação de cada antibiótico. A influência da matriz foi 

avaliada utilizando o efluente obtido da Estação de Tratamento de Efluentes (WWTP) da 

Fiocruz, localizada no Rio de Janeiro, Brasil. As amostras de águas residuais foram coletadas 

após passarem pelo sistema de tratamento biológico secundário de lodos ativados, e a 

caracterização do efluente pode ser visualizada na Tabela 11. A caracterização físico-química 

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).  
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Tabela 11.  Características físicas e químicas do efluente da ETE 

Parâmetros analisados Valor 

Temperatura (ºC) 23.1 

pH 7,3 

Eh (mV) -30,5 

Condutividade (µs.cm-1) 550,6 

Turbidez (NTU) 3,4 

Sólidos Totais (mg.L-1) 81,3 

Sólidos Suspensos Totais (mg.L-1) 27,4 

DQO (mg/L) 19,2 

Carbono Orgânico Total (mg.L-1) 2,1 

Carbono Total (mg.L-1) 7,7 

Nitrogênio Total (mg.L-1) 4,1 

Fósforo Total (mg.L-1) 0,6 

Fonte: Autor. 

 

A determinação das principais espécies reativas geradas durante o tratamento 

fotocatalítico dos antibióticos foi avaliada a partir da adição de sequestrantes (scavengers) 

(CHEN et al., 2021a; DAS et al., 2020; JIMÉNEZ 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 fotocatálise 

dos antibióticos.   

(continua) 

Espécie reativa 

inibida 
Sequestrante adicionado Mecanismo de avaliação 

OH• 2-propanol (0.14 M) 
A degradação ocorre, participação de 

(e-, O2
•-, H2O2, h

+) 
 

h+ e OH• 
KI (1.2 x 10-3 M) e 

2-propanol (0.14 M) 
 

A degradação ocorre, participação de 

(e-, O2
•-, H2O2) 
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Tabela 12. Estratégia para determinar a principal espécie reativa envolvida na fotocatálise 

dos antibióticos. 

(conclusão). 

Espécie reativa 

inibida 
Sequestrante adicionado Mecanismo de avaliação 

O2
•- e OH• 

Tiron (3 x 10-5 M) e 

2-propanol (0.14 M) 

A degradação ocorre, participação de        

(e-, H2O2, h
+) 

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

 

4.4 DETERMINAÇÕES ANALÍTICAS 

 

4.4.1 Determinação dos antibióticos  

Os antibióticos foram quantificados por um HPLC (Agilent 1200) usando um detector 

de arranjo de diodos. A separação dos antibióticos foi realizada utilizando uma coluna C18 

Eclipse (4.0 mm x 250 mm x 5 mm) à 25˚C. A fase móvel foi formada por 80% de uma 

solução aquosa de ácido fórmico 0,1% (B) e 20% acetonitrila (A), 80:20, e o gradiente de 

eluição 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 razão do fluxo foi de 1,2 mL.min-1, e o 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 detecção 

(LD) foram 0,25, 0,50 e 1,12 µg. L-1 e de quantificação (LQ) foram 5,0, 10, e 25 µg. L-1 para 

SMX, CIP e TET, respectivamente. As amostras foram filtradas usando uma seringa com 

filtro de nylon (0,45 µm x 13 mm) antes da análise no HPLC. O consumo de H2O2 residual 

foi determinado de acordo com o método com metavanadato de amônio, conforme descrito 

por Nogueira., Oliveira., Paterlini (2005), e o ferro dissolvido em água foi analisado 

utilizando o método ISO 6332:2009.  

 

4.5 DETERMINAÇÃO DOS PRODUTOS DA TRANSFORMAÇÃO (PTs)  

Após a realização dos ensaios de fotodegradação nas condições otimizadas, amostras 

de 5 ml foram coletadas nos diferentes tempos (0, 2, 5, 10 20, 30, 40, 60, 90 e 120 minutos), 

as reações foram interrompidas pela adição de uma solução 28% p/v de bissulfito de sódio à 
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cada amostra, imediatamente após à coleta. As amostras dos antibióticos degradados em água 

ultrapura foram filtradas, primeiramente com um filtro de microfibra de vidro de 0,7 µm 

(Millipore) e posteriormente em membrana de nylon de 0,45µm (Millipore).  

A técnica analítica utilizada na determinação dos produtos da transformação foi a 

cromatografia em fase líquida (LC) (Shimadzu Nexera X2) acoplada à um espectrômetro de 

massas quadrupolo por tempo de voo QTOF (BrukerDaltonics, Impact II) (LC-QTOF MS). 

O sistema LC foi equipado com uma coluna analítica de fase reversa C18 Hypersil GOLD 

(150 mm x 2,1 mm x 3µm). Durante a análise a temperatura da coluna foi mantida à 35°C. A 

fase móvel foi constituída por uma mistura de metanol (MeOH) acidificado com 0,1% de 

ácido fórmico (A) e água MilliQ acidificada com 0,1% de ácido fórmico à um fluxo de 0,5 

mL. min-1. Um gradiente progressivo foi realizado: 0 a 1 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 análise foi 

de 20 minutos, e o volume de injeção foi 10 µL. O espectrofotômetro de massas QTOF foi 

operado no modo de ionização positiva usando as seguintes condições: capilar 4000 V, 

nebulizador 40 psi, gás de secagem 9,0 L. min – 1, temperatura do gás 200°C, End Plate Offset 

500 V, e uma solução de formiato de sódio foi utilizada como calibrador em cada amostra. O 

sistema QTOF MS foi operado em modo de aquisição de dissociação induzida por colisão de 

banda larga (bbCID – perfil de fragmentação) que forneceu um espectro MS e MS/MS ao 

mesmo tempo. Todas as informações 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 colisão 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 

íons com um desvio de aproximadamente 5 ppm de erro foi atribuída uma composição 

elementar possível e equivalente de dupla ligação (RDB). A Tabela 13 apresenta os PTs 

identificados provisoriamente por LC-OTOF MS usando uma estratégia de triagem suspeita.  
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Tabela 13. Antibióticos e PTs identificados provisoriamente por LC-QTOF MS usando 

estratégia de triagem suspeita  

(continua) 

Antibiótico 
Tr 

(min) 

Experimental 

m/c 

Fórmula Íon 

[M+H]+ 

Calculado  

m/z 

Erro 

(ppm) 
mSigma RDB 

CIP 5,3 332.1408  C17H19FN3O3  332.1405  -0.9  5  9.5  

  314.1304  C17H17FN3O2  314.1299  -1.4  3.3  10.5  

  288.1508  C16H19FN3O  288.1507  -0.5  9.2  8.5  

  274.0988  C14H13FN3O2  274.0986  -0.6  12.9  9.5  

  245.1085  C14H14FN2O  245.1085  -0.3  8.3  8.5  

  231.0566  C12H8FN2O2  231.0564  -0.6  8.6  9.5  

PT 348 CIP  5,4 348.1361  C17H19FN3O4  348.1354  -1.9  3.6  9.5  

  330.1251  C17H17FN3O3  330.1248  -0.7  226.9  10.5  

  304.1458  C16H19FN3O2  304.1456  -0.8  22.5  8.5  

  287.0827  C15H12FN2O3  287.0826  -0.3  32.8  10.5  

  261.1034  C14H14FN2O2  261.1034  0  9.1  8.5  

  247.0515  C12H8FN2O3  247.0513  -0.6  9.9  9.5  

CIP TP 263 6,3 263.0825  C13H12FN2O3  263.0826  0.6  14.3  8.5  

  285.0647  C13H11FN2NaO3  285.0646  -0.5  39.4  8.5  

        

  245.0717  C13H10FN2O2  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  C17H20N3O4  330.1448  -1.2  5.7  9.5  

  352.1273  C17H19N3NaO4  352.1268  -1.4  23.6  9.5  

  312.1343  C17H18N3O3  312.1343  -0.1  10.2  10.5  

  272.1031  C14H14N3O3  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  C15H17FN3O3  306.1248  0.7  22.9  8.5  

  328.1076  C15H16FN3NaO3  328.1068  -2.4  n.a.  8.5  

SMX 4,9 254.0595  C10H12N3O3S  254.0594  -0.5  9.1  6.5  

  276.0415  C10H11N3NaO3S  276.0413  -0.6  7.1  6.5  
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Tabela 13. Antibióticos e PTs identificados provisoriamente por LC-QTOF MS usando 

estratégia de triagem suspeita  

(continuação) 

Antibiótico 
Tr 

(min) 

Experimental 

m/c 

Fórmula Íon 

[M+H]+ 

Calculado  

m/z 

Erro 

(ppm) 
mSigma RDB 

  156.0113  C6H6NO2S  156.0114  0.6  8.3  4.5  

  108.0444  C6H6NO  108.0444  0.2  3.1  4.5  

  99.0553  C4H7N2O  99.0553  0.2  6  2.5  

  92.0495  C6H6N  92.0495  0.2  288.5  4.5  

 TP SMX 268 4,1 268.0383  C10H10N3O4S  268.0387  1.1  30.2  7.5  

 TP SMX 270 4,7 270.0543  C10H12N3O4S  270.0543  0.1  15.6  6.5  

  292.0363  C10H11N3NaO4S  292.0362  -0.2  12.5  6.5  

  124.0393  C6H6NO2  124.0393  0.3  8.7  4.5  

  109.0521  C4H5N4  109.0509  -11.7  3.5  4.5  

  108.0445  C6H6NO  108.0444  -0.6  589.9  4.5  

  99.0553  C4H7N2O  99.0553  0  25.3  2.5  

 TP SMX 271 5,0 271.0383  C10H11N2O5S  271.0383  0.2  14.6  6.5  

  293.0203  C10H10N2NaO5S  293.0203  0  9.5  6.5  

  172.9901  C6H5O4S  172.9903  1  14.1  4.5  

  137.035  C6H5N2O2  137.0346  -3.5  57.6  5.5  

  125.0233  C6H5O3  125.0233  0  167.1  4.5  

  99.0553  C4H7N2O  99.0553  -0.6  33.8  2.5  

 TP SMX 272 2,4 272.0697  C10H14N3O4S  272.0700  1.1  5  5.5  

  294.0564  C10H13N3NaO4S  294.0519  -15.2  109.5  5.5  

  156.0112  C6H6NO2S  156.0114  1.4  8.7  4.5  

 TP SMX 99 1,9 99.0554  C4H7N2O  99.0553  -1.2  1.8  2.5  

TP SMX 288 1,8 288.0652  C10H14N3O5S  288.0649  -1.1  21.5  5.5  

  310.0465  C10H13N3NaO5S  310.0468  0.9  11.9  5.5  

  156.0111  C6H6NO2S  156.0114  1.6  28.9  4.5  

TET  4.8 445.1608  C22H25N2O8  445.1605  -0.6  3.5  11.5  

  428.1349  C22H22NO8  428.134  -2.2  5.7  12.5  

  410.1237  C22H20NO7  410.1234  -0.7  12.7  13.5  
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Tabela 13. Antibióticos e PTs identificados provisoriamente por LC-QTOF MS usando 

estratégia de triagem suspeita  

(conclusão). 

Antibiótico 
Tr 

(min) 

Experimental 

m/c 

Fórmula Íon 

[M+H]+ 

Calculado  

m/z 

Erro 

(ppm) 
mSigma RDB 

  392.1132  C22H18NO6  392.1129  -0.8  9  14.5  

  365.0657  C20H13O7  365.0656  -0.3  5.3  14.5  

  154.0498  C7H8NO3  154.0499  0.7  1.6  4.5  

TP TET 

461(A) 

4,9 

461.1561  C22H25N2O9  461.1555  -1.4  24.8  11.5  

  444.1303  C22H22NO9  444.1289  -3.1  n.a.  12.5  

  400.1400 C21H22NO7  400.1391  -2.4  n.a.  11.5  

TP TET 

461(B) 

5,5 

461.1566  C22H25N2O9  461.1555  -2.4  44.7  11.5  

  444.1300 C22H22NO9  444.1289  -2.5  21.1  12.5  

  400.1401  C21H22NO7  400.1391  -2.6  18.8  11.5  

Tr – tempo de retenção; m/c – relação massa/carga; RBD – Composição elementar possível 

e equivalente de dupla ligação. 

Fonte: Autor. 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

5.1 REVISÃO DOS ESTUDOS SOBRE FOTOCATÁLISE HETEROGÊNA NA 

DEGRADAÇÃO DE ANTIBIÓTICOS 

A partir da busca bibliográfica 52 artigos foram selecionados e avaliados conforme 

as seguintes informações: nome do autor, ano, título do artigo, país/nacionalidade, 

contaminante estudado, concentração estudada, matriz estudada, escala do reator, catalisador 

utilizado e se estava em suspensão ou imobilizado, pH, temperatura, fonte luminosa, e 

mensuração da degradação para cada antibiótico:  CIP (Tabela 14), SMX (Tabela 15) e TET 

(Tabela 16).  
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Tabela 14. Fotocatalisadores utilizados na degradação do antibiótico CIP 

(continua) 

Ref. [CIP] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterização 
S ou 

I 
pH (°C) Fonte Mensuração 

Durán-

Álvarez et 

al., 2015 

 30 mg. L-1 
água 

destilada 
lab 

Au, Ag and 

Cu/ TiO2 
0,5 g.L-1 

EDS, TEM, BET, 

DRS 
S NI 25 

luz solar e 

UVC (1500 

W, Xenon, 

500 W) 

100 % 

degradação 

em 90 min 

Durán-

Álvarez et 

al., 2019 

30 mg.L-1 e 

50 µg,L-1 

água 

destilada 

e torneira 

lab 
AgBr/Ag/Bi2

WO6 
0,5 g.L-1 

XRD, TEM, 

SEM, XPS, 

DRS, BET 

S NI 25 

luz visível, 

Xenon 50 

W 

57% 

degradação 

(água 

destilada:30 

mg. L-1), e 

100% (água 

torneira: 50 

µg. L-1) 
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Tabela 14. Fotocatalisadores utilizados na degradação do antibiótico CIP 

(continuação) 

Ref. [CIP] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterização 
S ou 

I 
pH (°C) Fonte Mensuração 

Eskandari 

et al.,2017 
10 mg.L-1 

água 

destilada 

e torneira 

lab ZnO 0,15 g.L-1 XRD S 

3,0 

e 

8,0 

NI 
UV (Hg, 9 

W) 

100% 

degradação 

(água 

destilada), 

91,6% (água 

torneira), 140 

min 
 

Díaz-

Sánchez et 

al., 2021 

20 mg.L-1 
água 

destilada 
lab 

F-TiO2-

IL[HT]-500 
0,5 g.L-1 

XRD, XRF, 

TEM, EDS 
S NI NI 

UV (300 

W) 

90% 

degradação, 

10 min 

Kumar Das 

et al., 2019 
NI 

água 

destilada 
lab  

ZFCN-

20PPY 
NI 

HR-TEM, SEM, 

FTIR, XPS, 

EDS, Raman 

spectroscopia, N2 

isotherm 
 

S NI NI luz isível  

92% 

degradação, 

120 min 
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Tabela 14. Fotocatalisadores utilizados na degradação do antibiótico CIP 

(continuação) 

Ref. [CIP] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterização 
S ou 

I 
pH (°C) Fonte Mensuração 

Lai et al., 

2018 
10 mg.L-1 

água 

destilada 
lab CuS/BiVO4 1 g.L-1 

 

TEM, EDS, 

XRD, XPS, 

DRS, EIS, ESR 

S NI NI 
luz visível 

(300 W, Xe) 

54% 

degradação, 

90 min 

Mao et al., 

2019 
NI 

água 

destilada 
NI 

g-

C3N4/Bi2WO

6 

NI 
XRD, TGA, 

TEM, BET 
NI NI NI luz visível 

98% 

degradado em 

120 min 
 

Sturini et 

al., 2012 

20 - 50 µg 

L-1 

água 

superfici

al (rio) 

lab TiO2 NI NI S NI NI luz solar 

90% 

degradada em 

15 min 
 

Díaz-

Sánchez et 

al., 2021 
 

20 mg.L-1 
água 

destilada 
lab 

1Cu-TiO2-

600 
0,5 g.L-1 

XRD, TEM, 

SEM 
S NI NI 

luz UV, Xe 

300W 

80% 

degradação 

em 15 min 

Teixeira et 

al., 2018 
 

5 mg.-1 
água 

destilada 
lab TiO2/PVDF 1 g.L-1 EDX. SEM S NI NI 

luz solar 

artificial 

95% 

degradação 

em 72 h 
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Tabela 14. Fotocatalisadores utilizados na degradação do antibiótico CIP 

(continuação) 

Ref. [CIP] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterização 
S ou 

I 
pH (°C) Fonte Mensuração 

Van 

Doorslaer 

et al., 2011 

20 mg. L-1 
água 

destilada 
lab TiO2-P25 0,5 g.L-1 NI S NI 24,8 UVC 

80% de 

degradação 

em 15 min 
 

Yusoff et 

al., 2019 
20 mg.L-1 

água 

destilada 
lab BiOI 1 g.L-1 

XRD, FT-IR, 

SEM, UV-Vís 

DRS, TEM 

S 
3,0 - 

11,0 
NI 

 

fluorescente 

57,6% 

degradação, 

90 min 

Xue, 2019 20 mg.L-1 
água 

destilada 
lab 

g-

C3N4/Bi2WO

6/AgI  

0,6 g.L-1 
XRD, SEM, 

TEM, EDS, XPS 
S NI NI 

luz visível 

(300 W Xe) 

 
 

86,72% 

degradação, 

60 min 

Lu et al., 

2017 
NI 

água 

destilada 
lab 

NiS/MoS2/g-

C3N4 
NI 

XRD, XPS, 

TEM, EDS, DRS 
NI NI NI luz UV-Vís 

71,3%,120 

min 

Zhang et 

al., 2020 
5 mg.L-1 

água 

destilada 
lab 

PMS/CuBi2O

4 
0,5 mg.L-1 

XRD, XPS, 

SEM, TEM, 

DMPO/TEMP 

S NI NI 
luz visível 

300 W Xe 

Razão de 

degradação 

0.0838 min−1 
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Tabela 14. Fotocatalisadores utilizados na degradação do antibiótico CIP 

(conclusão). 

Ref. [CIP] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterização 
S ou 

I 
pH (°C) Fonte Mensuração 

Estrada-

Flórez et 

al., 2020 

40 mg.L-1 

água 

destilada 

e urina 

lab TiO2 - P25 0,5 g.L-1 NI NI 5,7 NI luz UVA 

91% de 

degradação 

em 60 min 

Fonte: Autor. 

NI – Não informado; lab – Laboratorial; S – suspensão; I – imobilizado. 
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Tabela 15. Fotocatalisadores utilizados na degradação do antibiótico SMX 

(continua) 

Ref. [SMX] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterização S ou I pH (°C) Fonte Mensuração 

Zhang et 

al., 2020 

SMX = 5 

mg.L-1 

água 

destilada 
lab 

PMS/CuBi2

O4/VL 
0,5 mg.L-1 

XRD, XPS, 

SEM, TEM, 

DMPO/TEMP 

S NI NI 
luz visível 

300 W Xe 

Razão de 

degradação de 

0.0237 min−1 

Estrada-

Flórez et 

al., 2020 

NI 
água 

destilada 
lab TiO2-P25 0,5 g.L-1 NI S 

4,7 

- 

5,6 

NI UVA 
56% degradação 

em 60 min 

Moreira et 

al., 2018 

100 µg. L-

1 

efluente 

urbano 

Piloto 

(CPC) 

P25, TiO2, 

GO-TiO2 e 

GO-

TiO2/H2O2 

2 g.L -1 NI S 5,5 43,2 
luz solar 

UVA 

Ordem decrescente 

de eficiência 

fotocatalítica:        

P25 > GO-TiO2 > 

TiO2 

Borges et 

al.,2016 
10 mg,L-1 

água 

destilada 
lab TiO2-GAC 5 g,L-1 

XRD, BET, 

TGA/DTG 
S NI NI 

UVC (9 

W) 

90% remoção em 

3,5 h 

Carbajo et 

al., 2016 
100 µg.L-1 

água 

destilada 

Piloto 

(CPC) 

TiO2-P25 e 

TiEt-450 
200 mg.L-1 XRD, BET S NI NI 

radiação 

solar UV 

100% degradação 

em 22 min (TiO2-

P25), e 28 min 

(TiEt-450) 

Carbonaro 

et al., 2013 
50 µg.L-1 

efluente 

secundári

o 

lab TiO2 4 g.L-1 XRD, XPS S 8,0 NI UVA 
80% de 

degradação em 6 h 

Rodrigues 

et al., 2019 
25 mg.L-1 

água 

destilada 
lab 

Ce0,8Gd0,2

O2-d/TiO2 
0,1 g.L-1 

XRD, TEM, 

BET 
S NI NI 

UV-Vís 

lâmpada 

de Hg, 15 

W 

97% degradação 

em 120 min  
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Tabela 15. Fotocatalisadores utilizados na degradação do antibiótico SMX 

(continuação) 

Ref. [SMX] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterização S ou I pH (°C) Fonte Mensuração 

Guo et al., 

2020 
10 mg.L-1 

água 

destilada 
lab 

MnO2-Fe2O3 

(MF) 
60 mg.L-1 

SEM, EDS, 

XRD, TEM, 

XPS, BET, 

EPR 

S 

3,0 

- 

13,0 

25 

UV-Vís, 

lâmpada 

Xe, 35W 

90% degradação 

em 40 min 

Hu et al., 

2020 

1,5 a 10 

mg.L-1 

água 

destilada 
lab BF-PMCs 0,2 g.L-1 

FE-SEM, TEM, 

XRD, XPS, 

BET 

S 4,5 NI NI 

95% degradação 

em 270 min na 

concentração de 

1,5 mg.L-1, e 31% 

à 10 mg.L-1 

Hu et al., 

2007 
100 µg.L-1 

água 

destilada 
lab TiO2 0,1 g.L-1 NI S 3,0 25 

UVA, Xe, 

450W 

100% de 

degradação em 60 

min 

 

Lin et al., 

2016 

5 mg.L-1 
água 

destilada 
lab TiO2-rGO 0,3 g.L-1 TEM, FTIR S 6,0 23 UV-Vís 

92% de 

degradação SMX 

em 180 min 

Makropoul

o et al., 

2020 

10 mg.L-1 
água 

destilada 
lab ZnO 200 mg. L-1 

XRD, SEM, 

BET 
S 

7,5; 

10,5

, e 

12,5 

NI UVA 

84% de 

degradação em 60 

min 

Zhang et 

al., 2021 
20 µg.L-1 

água 

destilada 
lab 

PMS/FeVO4

/VL 
 0,5 g.L-1 

XRD, XPS, 

TEM, EPR 
S 5,4 25 

luz 

visível, 

300w, Xe 

96,6% de 

degradação em 60 

min 
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Tabela 15. Fotocatalisadores utilizados na degradação do antibiótico SMX 

(conclusão). 

Ref. [SMX] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterização S ou I pH (°C) Fonte Mensuração 

Zhang et 

al., 2017 
10 mg,L-1 

água 

destilada 
lab TiO2/pBC 0,2 g.L-1 

SEM, BET, 

XRD 
S 4,0 25 

luz UV, 

50 W, Xe 

91,27% 

degradação SMX 

em 53 minutos 

(TiO2-pBC), e 

58,47% 

degradação SMX 

em 136 min. 

Zhu et al., 

2018 
10 mg,L-1 

água 

destilada 
lab WO3/CNT 2 g. L-1 

XRD, FESEM, 

TEM, XPS 
S NI NI 

luz solar 

artificial, 

300 W, 

Xe 

88,5% de 

degradação em 3 h 

(2 g.L-1 

catalisador). 

 

Hu et al., 

2007 

  

100 mg.L-1 
água 

destilada 
lab TiO2 0,1 g.L-1 NI S 3,0 25 

UVA, 

450W, Xe 

100% degradação 

em 60 min 

Biancullo 

et al., 2019 

100 µg.L-1 

(efluente 

real) e 150 

mg.L-1 

(água 

destilada) 

efluente 

urbano 

real e 

água 

pura 

lab TiO2-P25 1 g.L-1 NI S NI NI 
UVA- 4 

LEDs 

Efluente real: 

100% em 30 min, 

e água destilada: 

abaixo do LQ em 

10 min 

Fonte: Autor. 

NI – Não informado; lab – Laboratorial; S – suspensão; I – imobilizado. 
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Tabela 16. Fotocatalisadores utilizados na degradação do antibiótico TET 

 

(continua) 

Ref. [TET] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterização S ou I pH (°C) Fonte Mensuração 

Lu et al., 

2017 
NI 

água 

destilada 
lab NiS/MoS2/g-C3N4 NI 

XRD, XPS, BET, 

TEM, HR-TEM, 

DRS 

NI NI NI luz visível 
96,2% de degradação 

em 2 h 

Chen et 

al., 2021 

80 

mg.L-1 

água 

destilada 
lab CuO-BiVO4 +PMS 2 g.L-1 

XRD, XPS, 

FESEM, EDS, 

PL and UV–vis 

DRS techniques 

S 4 25 

Luz visível 

(300 W 

Xenon) 

100% de degradação 

em 50 min 

Murillo-

Sierra et 

al., 2021 

20 

mg.L-1 

água 

destilada 
lab WO3/ZnS 5 g.L-1 

XRD, DRS, FE-

SEM, TEM, 

STEM, XPS 

S 7 NI 

UV-Vis 

(300 W Xe 

lamp, 480 

mW cm− 2) 

100% degradação em 

90 min 

Ikhlef-

Taguelmi

mt et al., 

2020 

30 e 40 

mg.L-1 

água 

destilada 
lab Chitosan/TiO2(P25) 0,1 g.L-1 

XRD, FTIR, 

DRS and SEM 
S 4 25 

luz UV-

Vis (30 W) 

72% degradação em 

60 min 

Wang et 

al., 2021 

10 mg. 

L-1 

água 

destilada 
lab 

Bi2WO6/BiFeO3/g-

C3N 
1 g,L-1 

XRD, TEM, 

XSS, SEM, FT-

IR, UV-DRS, 

EIS 

S NI NI 

UV-Vís 

(500 W 

Xe) 

83,68% de 

degradação em 45 

min 

Zhang et 

al., 2020 

300 

mg.L-1 

água 

destilada 
lab MIL-53(Fe) 0,2 g.L-1 

XRD, FT-IR, 

XPS, SEM, FE-

SEM, ESR 

S NI NI 
luz visível 

300 W Xe 

99,7% de degradação 

em 80 min 

Shi et al., 

2019 

10 

mg.L-1 

água 

destilada 
lab Ag2WO4/C3N4 0,5 g.L-1 

SEM, HRTEM, 

DRX 
S NI NI luz visível 

76,9% degradação em 

180 minutos  
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Tabela 16. Fotocatalisadores utilizados na degradação do antibiótico TET 

 

(continuação) 

Ref. [TET] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterização S ou I pH (°C) Fonte Mensuração 

Hu et al., 

2019 

50 

mg.L-1 

água 

destilada 
lab BiOCl/TiO2/sepiolite 0,6 g.L-1 

SEM, HRTEM, 

DRX 
S NI NI luz visível NI 

Hu et al.,  

2019 

30 

mg.L-1 

água 

destilada 
lab TiO2/BiOCl 1 g.L-1 

SEM, HRTEM, 

DRX 
S 3 NI luz visível 91,78% em 240 min 

Huang et 

al., 2019 

20 µg.L-

1 

água 

destilada 
lab AgBr/Bi2WO6 1 g.L-1 

DRX; SEM; 

TEM; DRS; BET 
S NI NI luz visível 87,5% em 60 min 

Koutavara

pu et al., 

2021 

4 0 

µg.L-1  

água 

destilada 
lab 

NaBiS2-ZnO 

(NSZO) 
0,3 g.L-1 

TEM, EDS, 

XRD, BET, e 

DRS 

S NI NI luz solar 
100% degradação em 

90 min 

Wang et 

al., 2018 

50 

mg.L-1 

água 

destilada 
lab Fe (Fe-MILLs) 0,5 g.L-1 XRD, SEM, XS S NI NI 

Luz 

visível, 

Xenon 300 

W 

96,6% degradação 3 h 

Wang et 

al., 2020 

30 µg.L-

1 

água 

destilada 
lab 

re-7Mn-CeO2 

NMs/PMS/Vis 
5 g.L-1 

FE-SEM, TEM, 

HR-TEM, XRD, 

EDS, XS, ESR 

S NI NI 

UV-Vis 

(500 W 

Xenon, 

100 mW 

cm-2) 

98,6% em 10 min 

Xue et al., 

2015 
NI 

água 

destilada 
lab BiFeO3 1,0 g.L-1 XRD, SEM S 

3,0 - 

6,0, e 

8,0 

NI luz visível 
42% de degradação 

em 60 minutos 
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Tabela 16. Fotocatalisadores utilizados na degradação do antibiótico TET 

 

(conclusão). 

Ref. [TET] Matriz Escala Catalisador [Catalisador] Caracterização S ou I pH (°C) Fonte Mensuração 

Yu et al., 

2020 

10 

mg.L-1 e 

40 mg. 

L-1 

água 

destilada 
lab 

Ag3PO4/AgBr/g-

C3N4 
0,5 g.L-1 

XRD, SEM, 

EDS, XPS 
S NI NI 

luz visível 

300 W, 

160 

mW.cm -2 

90% de degradação 

TET (10 mg.L-1) em 

10 min, e TET (40 

mg.L-1) de 80,2% em 

25 min 

Yu et al., 

2019 

50 

mg.L-1 

água 

destilada 
lab TiO2/Fe3O4 NI 

XRD, FE-SEM, 

HR-TEM, ESR, 

DMPO 

S 7,0 NI 

lâmpada 

UVC 10 

W 

98% de degradação 

em 60 min 

Zhang et 

al., 2020 

50 

mg.L-1,  

água 

destilada 
lab PMS/CuBi2O4/VL 0,5 mg.L-1 

XRD, XPS, 

SEM, TEM, 

DMPO/TEMP 

S NI NI 
luz visível 

300 W Xe 

Razão de degradação 

foi de 0.109 min−1 

Khodadadi 

et al., 2017 

10, 15, 

20, 25 e 

30 

mg.L-1 

água 

destilada 
lab FeNi3/SiO2/TiO2 0,005 g. L-1 

XRD, FE-SEM, 

HR-TEM, ESR, 

DMPO 

S 
3, 5, 7 

e 9 
NI 

luz UV-

Vis (18 W, 

2500 

W/Cm2 

µ ) 

100% de degradação 

em 200 min 

Xue et al., 

2019 

20 

mg.L-1 

água 

destilada 
lab 

g-C3N4/Bi2WO6/AgI 

(CBA) 
0,6 g.L-1 

XRD, SEM, 

TEM, EDS, XPS 
S NI NI 

luz visível 

(300 W 

Xenon) 

91,13% de 

degradação em 60 

min 

Fonte: Autor. 

NI – Não informado; lab – Laboratorial; S – suspensão; I – imobilizado. 
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5.1.1 Fotocatálise heterogênea dos antibióticos CIP, SMX e TET: Materiais 

fotocatalíticos e suas principais características 

 

5.1.1.1 TiO2 

O uso do TiO2 sintético e comercial (Degussa P-25) tem sido utilizado na 

fotodegradação de antibióticos, devido as características como o amplo intervalo de bandgap 

na presença de radiação ultravioleta, como também a atividade do TiO2 em luz visível após 

modificações, como a dopagem com metais ou não metais ou por meio da formação de 

heterojunções (DE MATOS RODRIGUES et al., 2019; DÍAZ-SÁNCHEZ et al., 2021ª; 

DURÁN-ÁLVAREZ, ET AL., 2016; LIN; WANG; XU, 2017; SHEHU IMAM; ADNAN; 

MOHD KAUS, 2018; TEIXEIRA et al., 2018ª; WANG; JIAN, 2015; YU et al., 2020).  

A fotocatálise heterogênea com TiO2-P25 na presença de irradiação UVA foi avaliada 

para degradação de 40 mg. L-1 de CIP, obtendo 91% de remoção em 60 minutos de reação 

(ESTRADA-FLÓREZ; SERNA-GALVIS; TORRES-PALMA, 2020). A eficiência do 

processo fotocatalítico foi associada a adsorção do antibiótico na superfície do catalisador, 

juntamente com a quantidade e  reatividade das espécies  Oxigênio singlete (1O2) e radical 

ânion superóxido (O2
•-) formadas pela absorção da luz UVA (DÍAZ‐SÁNCHEZ et al., 2021). 

O desempenho também está relacionado com às propriedades físico-químicas da CIP que 

apresenta na sua estrutura química moléculas como a 4-quinolona que ao absorver luz (260 

– 300 nm) leva à conversão da CIP ao estado triplete com um elevado coeficiente de absorção 

molar (4000 – 14000 M-1. cm -1) contribuindo desta forma com a eficiência na degradação 

do antibiótico (ALBINI; MONTI, 2003). Os espectros de absorção desses antibióticos, 

principalmente o CIP, apresentam uma calda mais longa que sobrepõe o espectro de emissão 

da lâmpada UVA, favorecendo a degradação pela radiação UVA (ESTRADA-FLÓREZ; 

SERNA-GALVIS; TORRES-PALMA, 2020). O pH natural da solução (6,8) é próximo do 

primeiro valor de pKa da CIP, então uma fração significativa de CIP (~ 50%) está na forma 

positiva, o que torna a interação com o TiO2 mais baixa, já que o TiO2 está carregado 

positivamente (YUSOFF et al., 2019). O elevado percentual de degradação alcançado para o 

CIP (91%) está relacionado ao comportamento fotocatalítico, já que após a absorção de luz, 

as quinolonas, como o CIP, podem formar um estado de excitação tripla, formando oxigênio 

singlete (1O2) e radical ânion superóxido (O2
•-) (ESTRADA-FLÓREZ; SERNA-GALVIS; 

TORRES-PALMA, 2020). O processo fotocatalítico também pode ser favorecido pela 
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geração de elétrons excitados e lacunas (ESTRADA-FLÓREZ; SERNA-GALVIS; 

TORRES-PALMA, 2020).  

Com o objetivo de aumentar a atividade fotocatalítica de um semicondutor a técnica 

de dopagem pode ser utilizada. Os chamados dopantes são adicionados à um semicondutor 

para modificar às suas propriedades fotocatalíticas (DÍAZ‐SÁNCHEZ et al., 2021). A forma 

mais utilizada para dopagem é o uso de dopantes catiônicos, aniônicos ou uma mistura de 

ambos, podendo assim aproveitar as melhores características de cada um deles (ISMAEL, 

2020). A dopagem pode causar uma sobreposição dos orbitais ‘p’ no sistema, aumentando 

assim o transporte de carga para superfície do semicondutor, aumentando desta forma a sua 

capacidade fotocatalítica (DÍAZ‐SÁNCHEZ et al., 2021). Nesse sentido, a fotocatálise 

heterogênea foi avaliada por meio da síntese do catalisador (F-TiO2-IL-[HT]-500, dióxido de 

titânio dopado com flúor, para a degradação do antibiótico CIP na concentração de 20 mg.L-

1, obtendo 90% de degradação em 10 minutos de reação (DÍAZ-SÁNCHEZ et al., 2021). O 

catalisador foi preparado a partir de agregados mesoporosos de nanopartículas de TiO2 

dopadas com 5% de F formados pela hidrólise do isopropóxido de titânio (TTIP) em uma 

solução de HNO3 com a adição de uma solução de NaF (5% de flúor), formando o material 

F-TiO2-IL[HT]-500 após a etapa de calcinação à 500 ºC (0,8 °C/ minutos durante 16 h). Os 

resultados indicaram um elevado potencial do material sintetizado na degradação 

fotocatalítica do CIP, que apresentou uma estrutura orgânica com boa afinidade pelo 

catalisador. O preparo do catalisador usando um método simples de dopagem com F 

aumentou a área superficial do material, sendo observado uma maior constante de reação 

com o catalisador dopado com F (1,4 x 10-3 s-1) em relação ao não dopado (5,2 x 10-4 S-1). A 

dopagem com o F permitiu a formação de facetas ultra reativas que aumentam a atividade 

fotocatalítica, além da formação de grupos Ti-F na superfície do catalisador que atuam como 

armadilhas para elétrons foto gerados, facilitando a transferência para moléculas que 

adsorvem O2 (DÍAZ-SÁNCHEZ 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 hidrólise ácida do isopropóxido de titânio (TTIP) 

para serem aplicados no estudo de fotodegradação do antibiótico CIP (20 mg. L-1) (DÍAZ‐

SÁNCHEZ et al., 2021). Os resultados encontrados indicaram 80% de degradação do CIP 

em 15 minutos de reação, utilizando o TiO2-Cu na presença de luz UV 300 W. Foi observada 

correlação entre a capacidade de adsorção, que indica a afinidade do poluente com a 

superfície do catalisador, com a atividade fotocatalítica. A caracterização do catalisador 
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revelou uma morfologia ideal em nanopartículas do TiO2 produzida pela dopagem com Cu e 

ultra faces reativas com uma diminuição do valor de band gap, formado pela dopagem com 

F. Além disso, o efeito sinérgico do Cu, e F na dopagem, possibilitou uma estabilização da 

fase anatase favorecendo a atividade fotocatalítica, obtendo assim um elevado percentual de 

degradação (DÍAZ‐SÁNCHEZ et al., 2021). Utilizando o mesmo princípio da dopagem, 

metais Ag, Au e Cu foram depositados em formas mono e bimetálicas no semicondutor TiO2 

para degradar o antibiótico CIP (SHEHU IMAM; ADNAN; MOHD KAUS, 2018). No início 

o experimento foi realizado com 0,5 g.L-1 de TiO2 puro, sendo observado que a taxa de 

degradação da CIP em 0,057 min-1. Ao realizar a dopagem com os metais Au, Ag e Cu as 

taxas ficaram em 0,06, 0,117 e 0,072 min -1, respectivamente, podendo ser observado maior 

atividade com a dopagem com Ag e Cu, quando comparado ao TiO2 puro. A explicação está 

relacionada à eletronegatividade dos dopantes metálicos. Os metais Ag e Cu são menos 

eletronegativos, e por isso apresentam um melhor potencial em produzir radicais superóxidos 

quando comparados ao Au (SHEHU IMAM; ADNAN; MOHD KAUS, 2018).  

Em um outro estudo de dopagem, o TiO2 foi sintetizado com diamante dopado com 

boro, formando o fotocatalisador TiO2/BDD, utilizado na fotodegradação do antibiótico 

SMX (50 mg. L-1) em solução aquosa e luz UV (comprimento de onda máximo de 222 nm)  

(SUZUKI et al., 2022). Com os resultados foi possível comparara o processo fotocatalítico e 

o fotoeletroquímico com dopagem. No processo apenas fotocatalítico foi observado um 

percentual de degradação do SMX de aproximadamente 80% em 1 h de reação, mas com o 

tratamento fotocatalítico simultâneo com o fotoeletroquímico (TiO2/BDD), a degradação do 

SMX foi de 100% no mesmo tempo de reação, demonstrando a eficiência do sinergismo entre 

os dois processos utilizados, permitindo uma maior eficiência da degradação do SMX, em 

que os fragmentos foto-induzidos foram decompostos pelo tratamento eletroquímico, e da 

mesma forma, os fragmentos formados durante o tratamento eletroquímico foram 

decompostos pelo sistema fotocatalítico. O tratamento fotoeletroquímico com dopagem 

permitiu a formação de espécies de oxigênio reativas, responsáveis pela degradação do SMX 

(SUZUKI et al., 2022). Já na junção de dióxido de titânio com zinco, e carvão vegetal tratado 

com ácido (Zn-TiO2/pBC) para avaliar a fotodegradação do antibiótico SMX (10 mg.L-1) foi 

alcançado um percentual de remoção do SMX de 81,21% em 30 minutos de reação. 

Comparando com o TiO2 puro ou TiO2/pBC foi observado que o compósito dopado com 

zinco (Zn-TiO2/pBC) apresentou melhor atividade fotocatalítica devido o zinco inibir 
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efetivamente a aglomeração de TiO2, e dificultar a recombinação de elétrons fotogerados e 

lacunas (XIE et al., 2019).  

A deposição de nanopartículas metálicas na superfície de catalisadores tem 

demonstrado ser um método favorável na degradação de compostos orgânicos em matrizes 

aquosas (DURÁN-ÁLVAREZ, ET AL., 2016). Nanopartículas metálicas são importantes na 

captação de radiação do espectro visível devido ao efeito de ressonância na superfície, como 

também ao fato das nanopartículas atuarem como armadilhas de elétrons, arrastando os 

elétrons foto-produzidos na banda de condução e assim diminuindo a recombinação elétron-

lacuna. Esses elétrons capturados nas nanopartículas metálicas podem reduzir o O2, 

produzindo espécies de oxigênio reativas como superóxidos e radicais hidroxil (WANG et 

al., 2012). 

Nanopartículas fotocatalíticas de TiO2-P25 imobilizadas com fluoreto de 

polivinilideno (PVDF) foram utilizadas na degradação do antibiótico CIP (5 mg L-1 ) 

(TEIXEIRA et al., 2018a). O resultado alcançado foi de 95% em 72h, revelando que as 

nanopartículas mal fixadas na superfície de revestimento contribuíram para a diminuição da 

eficiência fotocatalítica (TEIXEIRA et al., 2018b). Além disso, já foi relatado que a 

hidrofilicidade aprimorada de nanocompósitos de TiO2/PVDF quando em comparação com 

o polímero puro é causada pelo aumento da rugosidade na superfície do catalisador 

(RAHIMPOUR et al., 2012), devido a presença de grupos funcionais hidrofílicos nas 

nanopartículas de TiO2, como o oxigênio formado na superfície na presença de luz irradiada 

(CUI et al., 2021; KRISHNAN et al., 2022). 

Na degradação do antibiótico SMX (100 µg.L-1), nanocompósitos de óxido de grafeno 

reduzido com TiO2 (TiO2-rGO) foram utilizados na presença de luz solar e H2O2 (LIN; 

WANG; XU, 2017). A adição de H2O2 ao sistema contendo apenas TiO2 aumentou 

aproximadamente 4 vezes a eficiência de degradação do SMX, em comparação com o uso 

do TiO2 puro, uma vez que o H2O2 captura e reage com os elétrons de superfície 

fotoinduzidos, suprimindo assim a recombinação elétron/lacuna (MOREIRA et al., 2018a), 

e também reage com os radicais ânions superóxidos, e desta forma, levam à formação de 

radicais hidroxilas adicionais, favorecendo a degradação (IKHLEF-TAGUELMIMT et al., 

2020). Em relação ao sistema TiO2-rGO, foi observado que a eficiência de remoção diminui 

quando o H2O2 foi adicionado ao sistema fotocatalítico. A degradação do TiO2-rGO pode 

ocorrer pelo ataque do H2O2 às ligações C-C subjacentes na superfície do GO, devido à 

defeitos superficiais, podendo reduzir assim a eficiência da degradação (WANG et al., 
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2018b). Os resultados mostram que o sistema P25/H2O2, seguido pelos processos 

fotocatalíticos P25 e TiO2-rGO foram os tratamentos que apresentaram a melhor eficiência 

de remoção do antibiótico SMX em menos de 4 horas de reação (MOREIRA et al., 2018a).  

Para evitar mais uma etapa de separação do catalisador do efluente, nanocompósitos 

de óxido de grafeno reduzido com TiO2 (TiO2-rGO) podem ser imobilizados em diferentes 

meios suportes, incluindo fibras ópticas (LIN; WANG; XU, 2017). Assim, o SMX (5 mg. L-

1) foi degradado sob diferentes concentrações de catalisador conforme a variação do 

percentual de rGO (0,3 a 2,7%) imobilizado em fibra ótica. Utilizando 2,7% de rGO foi 

alcançado 92% de degradação para o SMX em 180 minutos sob irradiação UV (160 w). O 

bom desempenho fotocatalítico pode ser atribuído à adsorção das moléculas do SMX na 

superfície do catalisador devido à grande área superficial específica de TiO2-rGO 

imobilizado em fibra ótica, pois a área de superfície pode aumentar com a presença do rGO, 

promovendo assim a adsorção de moléculas orgânicas (LIN; WANG; XU, 2017). A mistura 

de rGO com as nanopartículas de TiO2 reduz a energia do intervalo de banda, e assim absorve 

uma faixa de radiação do espectro UV e visível mais ampla, resultando em maior 

fotoatividade (MOREIRA et al., 2018a). Além disso, à formação de uma interface de 

heterojunção nos nanocompósitos de TiO2-rGO na região de separação de carga espacial 

pode aumentar a eficiência da degradação (WANG et al., 2018b). Após a fotoativação do 

TiO2, os elétrons podem se transferir para as nanofolhas de rGO, e os orifícios fotoinduzidos 

migram para o TiO2, ocorrendo recombinação de e- e h+, e aumentando o rendimento de 

fótons. (LIN; WANG; XU, 2017). 

O antibiótico SMX foi degradado utilizando um fotocatalisador elaborado com a 

heterojunção entre o TiO2 e CeO2 dopado com gadolínio (CeGdO2/TiO2) (DE MATOS 

RODRIGUES et al., 2019). O catalisador (CeGdO2/TiO2 0,1 g.L-1), na proporção 1:1, 

aplicado a fotocatálise heterogênea mediado por irradiação UV (lâmpada de mercúrio, 15 

W), foi capaz de degradar 97% de SMX em solução aquosa (25 mg.L-1), em 120 minutos de 

reação. O desempenho pode ser atribuído à formação de uma heterojunção caracterizada pela 

presença de mesoporos que ajudam nos processos de adsorção na superfície do 

fotocatalisador, e uma alta formação de sítios ativos resultantes da formação do par de 

elétrons promovida pela excitação dos elétrons da banda de valência para a banda de 

condução por meio de fótons (HU et al., 2019c). As estimadas de energia de ativação dos 

materiais foram 3,12, 3,07 e 2,84 eV para Ce0,8Gd0,2O2-&, TiO2 e Ce0,8Gd0,2O2-&/TiO2, 

respectivamente, mostrando uma diminuição do valor da amostra pura para o compósito, 
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característica da formação de fase intermediária entre a banda de valência e de condução, 

com a presença de duas estruturas cristalina, devido á junção de duas estruturas 

(heterojunção) (DE MATOS RODRIGUES et al., 2019).  

Um outro compósito (BiOCl/TiO2/sepiolita) também foi desenvolvido para 

degradação do antibiótico TET (50 mg.L-1 ) na presença de luz visível (Xenon 400W) (HU 

et al., 2019c). A estrutura heterogênea sintetizada (BiOCl/TiO2/sepiolita) apresentou uma 

constante de reação 9,20 vezes maior do que o BiOCl, e 2,08 maior que o TiO2, catalisadores 

puros. A área de superfície (BET) do compósito BiOCl/TiO2/sepiolita foi de 134,0 m2/g, e 

dos catalisadores BiOCl e TiO2 puros, 2,9 e 59,4 m2/g, respectivamente. O compósito 

sintetizado apresenta maior atividade em relação aos catalisadores puros, indicando que a 

formação da heteroestrutura ternária pode aumentar a adsorção, sendo este fato atribuído à 

sua maior área de superfície e o volume de poro que pode fornecer locais mais reativos  (HU 

et al., 2019c). 

O nanocompósito FeNi3/SiO2/TiO2 foi sintetizado para degradar o antibiótico TET 

(10 – 30 mg.L-1) em efluente sintético na presença de luz UV-Vis. A TET (10 mg.L-1) foi 

100% degradada em 200 minutos de reação (KHODADADI et al., 2018a). A morfologia 

superficial do nanocompósito apresentou uma grande tendência de aglomeração, devido às 

suas propriedades magnéticas, o que ajudou na melhor adsorção do TET ao catalisador, e 

consequente maior eficiência na degradação (KHODADADI et al., 2018b). Catalisadores 

porosos formados por TiO2/Fe3O4 modelados com palha de milho foram sintetizados e 

utilizados na degradação do antibiótico TET (50 mg.L-1) na presença de luz UVC (254 nm, 

10 W) e concentração de catalisador de 0,3 g.L-1 (YU et al., 2019). Os resultados indicaram 

um percentual de remoção da TET de 98% em 60 minutos de reação na presença da 

heterojunção TiO2/Fe3O4 e de 83% utilizando o sistema Fe3O4-H2O2 nas mesmas condições. 

Esse resultado indica que a interface da heterojunção contribuiu de forma significativa para 

a reação de foto-Fenton, e consequentemente a remoção da TET. Utilizando um 

espectrômetro de ressonância elétron – spin (ESR) foi possível observar a formação das 

espécies reativas OH• e •O2
- no sistema responsáveis pela degradação da TET  (YU et al., 

2019). 

Com o objetivo de degradar o antibiótico TET, e também contribuir na redução dos 

custos com a eliminação do TiO2(P25) suspenso em água, o catalisador foi imobilizado no 

biopolímero quitosana (IKHLEF-TAGUELMIMT et al., 2020). O percentual de remoção 

alcançado foi de 87% do antibiótico em 60 minutos de reação irradiação UVA (360 nm), 30 
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W, e razão TiO2(P25)/quitosana = 2. A caracterização do material revelou que não houve 

alteração no potencial de bandgap, comparando o TiO2-P25 com o compósito formado 

(TiO2(P25)/quitosana). Os espectros de DRX, FTIR, e DRS também indicaram que não 

houve mudanças na estrutura do composto após a imobilização com quitosana, sendo 

mantido o mesmo percentual de degradação da TET (87%). A quitosana é um suporte 

biodegradável muito atraente do ponto de vista ambiental, sendo uma alternativa interessante 

na imobilização do TiO2-P25 e radiação UV (IKHLEF-TAGUELMIMT et al., 2020). 

 

5.1.1.2 WO 

A fotocatálise baseada em semicondutores surgiu com grande superioridade por ser 

considerada econômica, tecnologia limpa, renovável, e podendo requerer apenas energia 

solar e semicondutores adequados para diversas aplicações, como a degradação de poluentes 

orgânicos (XUE et al., 2019a). Neste contexto, o óxido de tungstênio (WO) é um 

semicondutor com bandgap de 2,4 e 2,8 eV (WO3) reconhecido como um candidato 

promissor devido às suas características físicas e propriedades químicas, como por exemplo, 

a acidez da camada do WO3 que é um fator relevante no processo de controle da taxa de 

transferência de elétrons, como também uma efetiva capacidade de adsorção, devido a 

elevada área superficial (CABRERA et al., 2012). Neste sentido, o semicondutor WO6 foi 

utilizado na formação do fotocatalisador g-C3N4/ Bi2WO6/AgI para degradar o antibiótico 

CIP (10 mg.L-1) em água destilada na presença de luz visível Xe (300 W) (XUE et al., 2019b). 

O desempenho fotocatalítico alcançado de 77% em 120 minutos foi atribuído a um conjunto 

de fatores, como a presença das nanofolhas de g-C3N4 que permitiram a dispersão das 

nanopartículas de Bi2WO6 e AgI, evitando sua aglomeração, como também a adição de g-

C3N4 (60%) e AgI (20%) que promoveu uma maior absorção de luz UV-Vis (420 nm, 300 

W),  e também ao contato entre o Bi2WO4, g-C3N4 e AgI que favoreceram a separação e 

transferência de elétrons fotogerados (WANG et al., 2019). Esses elétrons adicionados ao 

compósito gerado promoveram uma maior capacidade redox, aumentando assim a eficiência 

de fotodegradação do compósito para o CIP (XUE et al., 2019b). A degradação do CIP (30 

mg.L-1) também foi estudada em água destilada e em água potável (50 µg.L-1) utilizando o 

catalisador AgBr/Ag/Bi2WO6, sendo alcançado 100% de remoção em água potável, e 57% 

em água destilada em 5 h de reação com irradiação UVC (254 nm, 13, 5W) (DURÁN-

ÁLVAREZ et al., 2019a). A eficiência alcançada na degradação do CIP está relacionada à 

geração 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 sólido, com lacunas 

altamente oxidativas capazes de quebrar as moléculas de água para gerar radicais hidroxila 

(ZANELLA et al., 2018). A utilização do semicondutor WO também foi utilizada na 

formação do nanocompósito g-C3N4/ Bi2WO6 (1 g.L-1) na degradação do CIP (15 mg.L-1). O 

percentual de degradação alcançado foi de 98% em 120 minutos com 40% (g-C3N4) e 60% 

(Bi2WO6), e irradiação UV-Vís  (MAO et al., 2019). A eficiência na degradação do CIP foi 

relacionada às heterojunções do nanocomposto que facilitaram a separação efetiva e o 

acúmulo de elétrons fotogerados na banda de condução de g-C3N4 e espaços na banda de 

valência de Bi2WO6, formando desta forma radicais hidroxila e superóxido para oxidação do 

antibiótico CIP (MAO et al., 2019; XIA et al., 2018a). 

Na degradação do antibiótico SMX (10 mg.L-1) o semicondutor WO também foi 

utilizado na formação do fotocatalisador SiO2/1,2-bis(trietoxisil)etano (BTESE)/ Na4W10O32 

sob irradiação luz UV-Vís, (15 W.cm-2), sendo alcançado 90% de degradação em 4 h de 

reação (PASTI et al., 2018). A capacidade do fotocatalisador heterogêneo degradar o 

antibiótico SMX está relacionada à hidrofobicidade induzida por BTESE ao sistema 

heterogêneo fotocatalítico (BLASIOLI et al., 2014). Além disso, cerca de 80% do volume 

total dos poros são classificados como mesoporos que são adequados ao suporte onde o ânion 

decatungstato está encapsulado (MOLINARI et al., 2013). Esse fato pode facilitar a 

fotoprodução de radicais ●OH, contribuindo com a fotodegradação do antibiótico, podendo 

então ser observado que a estrutura dos poros, distribuição dos sítios ativos, e interações 

hidrofílico-hidrofóbicas com o substrato são fatores chave para a atividade catalítica e 

seletividade dos catalisadores heterogêneos (PASTI et al., 2018). Um outro estudo para 

avaliar a atividade fotocatalítica de nanotubos de carabono com paredes múltiplas (CNT) 

contendo o semicondutor WO (W03-CNT) na degradação de uma solução de SMX (10 mg.L-

1 ) foi realizado na presença luz solar artificial (300 W, Xe) (ZHU et al., 2018). Os resultados 

indicaram um percentual de 88,5% de degradação do antibiótico SMX em 3 h de reação. A 

melhoria na atividade fotocatalítica com o uso do compósito WO3-CNT contendo 4 mg de 

CNT (WT-4) comparada ao WO3 puro foi observada a partir dos espectros UV-Vis nas 

análises de DRX, onde foi visto que o WO3 puro apresentou uma baixa intensidade de 

absorção na faixa de 450 nm, enquanto a intensidade de absorção do compósito demonstrou 

uma intensidade muito mais forte, demonstrando que a incorporação do CNT estendeu a 

capacidade de absorção da luz, melhorando o desempenho fotocatalítico do compósito 

formado na degradação do SMX. O band-gap do compósito (2,30 eV) foi significativamente 
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reduzido em comparação ao WO3 puro (2,80 ev), demonstrando a forte interação entre o WO3 

e o CNT (NATARAJAN et al., 2017). Além de atuar na degradação dos antibióticos CIP e 

SMX, o semicondutor WO foi utilizado na degradação do antibiótico TET (20 mg.L-1), 

utilizando o catalisador WO3 (5%) /ZnS em presença de irradiação UV-Vís (300 – 1100 nm, 

300 W, Xe) (MURILLO-SIERRA et al., 2021). O percentual de remoção da TET foi de 100% 

em 90 minutos de reação, 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), já que a morfologia do catalisador demonstrou 

uma forte interação entre o WO3 e partículas de ZnS, e uma melhor distribuição de partículas 

de ZnS devido à deposição na superfície das folhas de WO3 (ZHU et al., 2018). Outra 

característica importante dos materiais fotocatalíticos é o volume do poro, uma vez que é 

conhecido que o conteúdo de alto volume de poro melhora a penetração 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 degradação da TET (10 mg. L-1) também 

foi observada na junção dos semicondutores WO4 e g-C3N4 (Ag2WO4/g-C3N4) no processo 

fotocatalítico sob luz visível (SHI et al., 2019). Os resultados indicaram um percentual de 

remoção de 76,9% da TET em 180 minutos de reação utilizando o catalisador com a 

heterojunção formada por 3% Ag2WO4/g-C3N4 (3AW-CN), já com o uso do g-C3N4 puro ou 

Ag2WO4 puro, o percentual foi de apenas 36,8%, indicando que a formação do compósito 

melhorou significativamente a atividade fotocatalítica da reação (KARUNAKARAN et al., 

2014). O catalisador com a heterojunção apresentou uma absorção mais forte na região de 

luz UV-Vis em relação aos compostos puros, podendo ser observado que após a formação da 

heterojunção, a absorção do catalisador (3AW-CN) na região de luz visível foi 

significativamente aumentada em comparação ao g-C3N4 puro, melhorando desta forma a 

eficiência da degradação (SHI et al., 2019). De forma semelhante, a formação de 

heterojunções com o g-C3N4 (Bi2WO6/ BiFeO3/g-C3N4) foi avaliada na degradação do 

antibiótico TET (0,01g/L-1) em um efluente farmacêutico sob irradiação UV-Vís (357 nm, 

lâmpada Xe, 500 W) (WANG et al., 2021). Os resultados indicaram um maior percentual de 

degradação (83,68%) em 45 minutos de reação utilizando a quantidade de 0,1 g (BiFeO3/g-

C3N4) adicionada à heterojunção (3AW/CN). Essa eficiência de degradação está relacionada 

à atividade foto-fenton do catalisador formado pela heterojunção com o g-C3N4 que apresenta 

uma boa condutividade, facilitando a transformação entre o Fe+2 e Fe+3 no sistema foto-

fenton, formando radicais, e assim contribuindo na degradação da TET de forma mais eficaz 



80 

 

 

(SHI et al., 2019). Devido à boa condutividade do BiFeO3/g-C3N4, os portadores de carga 

fotogerados migram rapidamente entre a banda de valência e banda de condução em direções 

opostas, e consequentemente elétrons fotogerados podem produzir radicais O2-
• que também 

contribuem com a degradação da TET (WANG et al., 2021). Elétrons fotogerados também 

são formados na degradação da TET (20 mol.L-1) por um fotocatalisador híbrido 

(AgBr/Bi2WO6) contendo 30% de AgBr  na presença de luz visível com lâmpada Xe (420 

nm) (HUANG et al., 2019a). Entre os principais resultados de caracterização do 

fotocatalisador foi observado uma estrutura esférica semelhante a uma flor com cerca de 4 

µm de diâmetro montada por numerosas nanoplacas com estrutura de cristal único e lisa, 

formando espaços internos de tamanhos variados que aumentaram a área superficial (8.286 

m2g-1) de contato com a TET (ZHANG et al., 2011). O elevado percentual (87,5%) de 

degradação em 60 minutos de reação pode ser atribuído ao efeito sinérgico entre as 

nanopartículas de Ag do mediador de elétrons, e o mecanismo de transferência de carga da 

heterojunção que aumentou a capacidade de coleta de luz, a eficiência de separação dos 

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

 

5.1.1.3 VO4 

Vanadatos metálicos apresentam propriedades químicas e catalíticas únicas (LIU et 

al., 2018). O ânion VO4
- ligado à um metal pode facilitar a absorção de radiação do espectro 

visível do fotocatalisador, devido ao seu estreito bandgap (aproximadamente 2,0 eV) 

(ZHANG et al., 2021). Nesse contexto, os ânions vanadatos são 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/BiVO4) foi utilizado na degradação 

do antibiótico CIP (10 mg.L-1) na presença de luz visível, lâmpada Xe (300 W) (LAI et al., 

2019). Os resultados indicaram um percentual de degradação do CIP de 86,7% em 90 minutos 

de reação, sendo a eficiência da degradação relacionada ao fotocatalisador (CuS/BiVO4) que 

possibilitou o aumento da faixa de absorção de luz visível, característica da presença do V04
- 

no catalisador (LIU et al., 2018), como também o aumento da superfície de contato e mais 

locais ativos, aumentando assim a eficiência de fotodegradação em comparação ao composto 

BiVO4 puro (LAI et al., 2019).  

O aumento na faixa de absorção de luz visível com a participação do semicondutor 

VO4
- também foi observado na degradação do antibiótico SMX (20 mg.L-1) por um 
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fotocatalisador formado por peroximonosulfato (PMS) mais FeVO4 (PMS/ FeVO4/VL) 

(ZHANG et al., 2021). Após 1 h de reação o percentual de degradação alcançado foi de 

96,6%, e o elevado percentual de degradação explicado pelo sistema reacional que envolve 

principalmente dois mecanismos de reação, sendo um as transformações dos íons Fe e V em 

FeVO4 (bandgap 2,03 eV) que possui uma boa resposta à luz visível, e pode ser ainda mais 

eficiente na presença do VL, como já observado em outros trabalhos (LAI et al., 2019; LIU 

et al., 2018), produzindo elétrons fotogerados, e orifícios (h+),  depois os elétrons formados 

ativam o PMS gerando espécies ativas, como SO4
•-, O2

•-, OH•, e 1O2, contribuindo 

diretamente na degradação do SMX (ZHANG et al., 2021). 

O mesmo princípio da geração de espécies ativas (SO4
•-, O2

•-, OH•, e 1O2 ) a partir do 

PMS presente no fotocatalisador (CuO-BiVO4+PMS) participando na degradação de um 

poluente foi utilizado na degradação do antibiótico TET (80 mg.L-1) na presença de luz UV 

(300 W) (CHEN et al., 2021b). Um percentual de 100% de degradação da TET foi observado 

quando a fotocatálise ocorreu acoplada ao processo de oxidação (CuO-BiVO4-2+Vis+PMS) 

em 50 minutos. O aumento no percentual de degradação está relacionado ao efeito sinérgico 

significativo entre a fotocatálise e o processo de oxidação com PMS, formando elétrons 

fotogerados, e orifícios (h+), e com esses elétrons formados ativando o PMS e geração de 

espécies ativas como SO4
•-, O2

•-, OH•, e 1O2  (CHEN et al., 2021b; ZHANG et al., 2021). 

 

5.1.1.4 ZnO 

O óxido de zinco (ZnO) tem sido utilizado como um material semicondutor eficiente 

em processos fotocatalíticos, e aplicações oxidativas em água devido ao seu amplo bandgap 

(~3,4 eV), elevada fotosensibilidade, estabilidade e não toxicidade (LEE et al., 2019; ZHOU 

et al., 2020). O ZnO puro é catalíticamente ativo apenas na presença de luz UV, mas a sua 

atividade é consideravelmente baixa devido à rápida recombinação de cargas de portadores 

fotoinduzidas. Por esse motivo, a formação de heteroestruturas e sua dopagem com outros 

materiais estão sendo utilizados para reduzir essa deficiência (KOUTAVARAPU et al., 

2021a). A adição de nanopartículas de ouro plasmônico ao ZnO, formando o composto 

ZnO/Au foi avaliada na fotodegradação do antibiótico CIP (10 mg.L-1) (BOJER et al., 2017). 

No estudo foi observado uma velocidade de reação 1,4 vezes maior na presença do composto 

ZnO/Au, em relação aos nanotubos de ZnO puro. A melhor eficiência na degradação está 

relacionada à superfície do ZnO que é carregada positivamente, junto com a dopagem com 

as nanopartículas do Au que apresentam um efeito sinérgico na degradação fotocatalítica do 
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antibiótico CIP, devido a combinação da adsorção eletrostática favorecida do CIP na 

superfície do ZnO carregada positivamente, juntamente com a adição de nanopartículas de 

Au à estrutura (SUN et al., 2011), aumentando assim a velocidade da reação, quando 

comparada com os nanotubos de ZnO puro que apresentam rápida recombinação de cargas 

de portadores fotoinduzidas (BOJER et al., 2017; KOUTAVARAPU et al., 2021b).  

Visando melhorar a característica do ZnO, o mesmo foi sintetizado por processo 

hidrotérmico assistido em condições ácidas, e depois utilizado na degradação do antibiótico 

SMX (10 mg.L-1) sob irradiação UVA em água ultrapura (MAKROPOULOU et al., 2020). 

O processo fotocatalítico também foi realizado com o ZnO comercial para comparação dos 

resultados, e o percentual de degradação do antibiótico SMX foi de 99% em 40 minutos com 

o ZnO comercial, e 84% em 60 minutos com o  ZnO sintetizado (MAKROPOULOU et al., 

2020). O uso de nanoestruturas de ZnO sintetizadas em condições ácidas melhoraram o 

resultado fotocatalítico, devido a maior concentração relativa de defeitos de rede que são 

observadas em valores de pH mais baixos, possibilitando um melhor transporte de carga, e 

consequentemente uma melhor eficiência de degradação (NKOSI et al., 2014). No entanto, 

a diferença observada na atividade fotocatalítica pode estar relacionada à maior capacidade 

de adsorção do antibiótico que o ZnO comercial tem em comparação ao ZnO sintetizado, já 

que o ZnO sintetizado teve um tratamento térmico que diminuiu a sua área de superfície ativa 

do catalisador (BOJER et al., 2017).  

O efeito da dopagem do ZnO foi avaliada na degradação do antibiótico TET (4 mg. 

L-1) em água destilada a partir de um nanocompósito de ZnO sintetizado (NaBiS2/ZnO) na 

presença de luz solar (KOUTAVARAPU et al., 2021a). O percentual de degradação da TET 

foi de 100% em 90 minutos de reação, sendo observado que o aumento dos canais 

mesoporosos do nanocomposto formado facilitou o rápido transporte de íons, melhorando a 

atividade fotocatalítica na degradação do TET (KOUTAVARAPU et al., 2021a; LEE et al., 

2019; ZHOU et al., 2020). A eficiência na degradação também pode ser atribuída à separação 

dos pares de elétrons-lacunas fotogerados, devido a formação 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 fotocatálise heterogênea dos antibióticos CIP, SMX e TET 

O desempenho de um fotocatalisador depende principalmente de suas propriedades 

físico-químicas, como sua capacidade de adsorção que podem ser modulados para melhorar 
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a eficiência do processo de fotodegradação (FERNÁNDEZ et al., 2019b). O pH da solução 

do meio líquido pode afetar a estabilidade da carga superficial do material, a distribuição 

elétrica na superfície do fotocatalisador, e as interações de partículas do fotocatalisador em 

solução, além de influenciar o tamanho das partículas dos coloides (FERNÁNDEZ et al., 

2019b; KHODADADI et al., 2018b).  

Considerando o efeito do pH na fotodegradação da TET, para diferentes materiais, 

tem-se que, a degradação fotocatalítica da TET (10 mg.L-1) por um nanocomposto magnético 

(FeNi3-SiO2-TiO2) foi afetada pelo pH no processo fotocatalítico, com um maior percentual 

de remoção 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 degradação da 

TET pelo fotocatalisador BiFeO3, em que a concentração residual da TET após 120 minutos 

foi em torno de 60% em pH na faixa de 3 – 6, enquanto que em pH 8 a eficiência foi maior, 

apresentando concentração residual de 23% (XUE et al., 2015). Avaliando uma ampla faixa 

de pH inicial (3,0, 5,4, 7,0, e 9,0) na degradação da TET por um foto catalisador 

(Ag3PO4/AgBr/g-C3N4) sob luz UV-Vís, foi observado aumento da eficiência da degradação 

da TET com aumento do valor do pH, com 50, 60, 70 % de degradação da TET em pH 3,0, 

5,4 7,0 e/ou 9,0 em 10 minutos de reação, respectivamente (YU et al., 2020). Na avaliação 

do efeito do pH na degradação do antibiótico TET é preciso levar em consideração que as 

tetraciclinas são moléculas anfotéricas, apresentando diferentes valores de pka (pka1 = 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 está, ela pode ser encontrada em diferentes formas. Em pH <4, a TET 

é protonada (H4TET+), pH maior (4 – 7,5) a TET pode ser encontrada no estado neutro 

(H3TET0) e em pH (7,5 – 10) a TET está na forma mono-aniônica (H2TET-). Desta forma, 

o tipo dominante da TET na reação vai depender do valor do pH da solução, afetando assim 

a taxa de degradação da TET. Estudos tem mostrado que processos fotocatalíticos em que a 

TET se encontra na forma protonada, a eficiência da degradação é prejudicada, e quando a 

forma mono-aniônica da TET (H2TET-) é dominante e o meio está neutro ou alcalino, a 

eficiência do processo é aumentada. Esse comportamento pode ser explicado como sendo o 

caminho em que os anéis aromáticos da TET na forma H2TET- fica com uma densidade 

eletrônica maior do que na forma protonada (H4TET+), e estando com uma densidade 

eletrônica maior, fica mais fácil ao ataque dos radicais livres, e assim as reações 

fotocatalíticas em pH acima do valor neutro podem ter mais eficiência na degradação da TET 

(KHODADADI et al., 2018a). 
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 As condições ácidas fazem com que as partículas do nanocompósito nas soluções 

aquosas tendem a se agregar, e desta forma a acessibilidade do catalisador fica reduzida para 

absorver a TET e os fótons (YU et al., 2020). Em pH neutro e alcalino o fator de oxidação 

mais importante são os radicais ●OH formados a partir da reação entre os hidróxidos e as 

lacunas positivas; e em pH ácido as espécies mais importantes formandas são apenas nas 

lacunas positivas (h+) (FERNÁNDEZ et al., 2019a). Com isso a melhor eficiência de 

remoção da TET em pH alcalino pode estar relacionada ao fato de que em pH alcalino os 

radicais ●OH são facilmente produzidos pela oxidação dos íons hidróxidos na superfície do 

fotocatalisador contribuindo diretamente na degradação da TET (KHODADADI et al., 

2018b).  

O efeito do pH na eficiência da remoção do antibiótico CIP (20 mg.L-1) com o 

fotocatalisador de nanopartículas BiOI (1 g.L-1) foi estudado em pH 3, 5, 7, 9 e 11, alcançando 

percentuais de degradação de 77, 58, 52, 48 e 44 % , respectivamente, mostrando que o 

percentual de degradação do CIP diminui conforme o pH da solução aumenta (YUSOFF et 

al., 2019). A influência da variação do pH na eficiência de degradação da CIP (10 mg.L-1) 

também foi observada  no processo fotocatalítico utilizando o fotocatalisador ZnO/UVC em 

água destilada e água de torneira. A reação 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 degradação alcançados para cada 

pH estudado em 50 minutos de reação: 20% (pH 3), 50% (pH 4), 80% (pH 5), 70% (pH 6), 

e 50% (pH 7), observando que ao aumentar o pH da solução de 3 para 5, o percentual de 

degradação da CIP aumentou e depois diminuiu, sendo o maior percentual alcançado em pH 

5 (ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI, 2018).  No mesmo sentido, na degradação da 

CIP com TiO2-P25 em pH 3 ≤ pH ≤ 10 foi observado uma maior taxa de remoção (0,163 min-

1), aproximadamente 80% de degradação em 15 minutos de reação em pH 7 (VAN 

DOORSLAER et al., 2011). O pH da solução é um importante parâmetro que influência o 

desempenho da degradação fotocatalítica da CIP, alterando as propriedades de carga 

superficial do semicondutor, e também o comportamento de adsorção do substrato orgânico 

(VAN BAMBEKE; TULKENS, 2009). A interpretação do efeito do pH na fotodegradação 

da CIP complexo, dependendo de diferente fatores, como as propriedades do fotocatalisador 

e os diferentes valores de pH estudados para as soluções da CIP, interações eletrostáticas 

entre as superfícies semicondutoras, moléculas de solvente, substratos, e radicais carregados 

formados durante os processos reacionais (ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI, 
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2018). As fluoroquinolonas são moléculas anfotéricas por natureza, e por isso mudam sua 

carga, ficando positiva em pH ácido, e negativa em pH alcalino (ESTRADA-FLÓREZ; 

SERNA-GALVIS; TORRES-PALMA, 2020). Desta forma, em uma solução ácida (pH 3), os 

íons da CIP são carregados positivamente, e o catalisadores apresentam-se como um íon 

positivo ou neutro, acarretando assim em uma pequena adsorção (ESKANDARI; 

GOUDARZI; MOUSSAVI, 2018). Em ambiente neutro (pH 7), a adsorção da CIP aumenta 

devido a uma maior variedade de interações carga-carga entre as espécies de íons da CIP e 

as cargas de superfície do catalisador (AN et al., 2010). Em pH 10, tanto o catalisador quanto 

as fluoroquinolonas tornam-se carregadas negativamente, e as forças de repulsão inibem a 

adsorção na superfície do catalisador, reduzindo assim o percentual de degradação da CIP 

(VAN DOORSLAER et al., 2011). 

A avaliação dos resultados em uma faixa de pH entre 4,7 – 5,6 para o antibiótico SMX 

(40 µg.L-1) foi realizada em água destilada na presença do fotocatalisador TiO2-P25, sendo 

observado que o melhor resultado de degradação alcançado em 60 minutos de reação foi de 

56% em pH 5,6  (ESTRADA-FLÓREZ et al., 2020). Um maior percentual de degradação em 

um valor de pH mais próximo do neutro (5,77 – 7,55) também foi observado na degradação 

do SMX (10 mg.L-1) pelo nanohíbrido MnO2 com Fe2O3 (MF) como um ativador de 

peroximonossulfato (PMS) na presença de luz visível, com 90% de degradação em pH 5,77 

e 91% em pH 7,55 em 60 minutos (GUO et al., 2020). O sistema reacional utilizando 

MF/PMS/Vis exibiu uma ampla tolerância na variação de pH em que a eficiência de 

degradação do SMX aumentou de 82,8% (pH 3,04) para 90,0% em pH 5,77 e 91,0% em pH 

7,55, e depois a eficiência de degradação foi reduzida para 80,9%, conforme o aumento do 

pH para 13,03 (GUO et al., 2020). De forma semelhante, a degradação do SMX pelo 

compósito (BF-PMCs) aumentou consideravelmente com a diminuição no valor do pH de 10 

para 3 (YIN et al., 2018). O efeito do pH inicial na remoção do SMX (1,5 mg. L-1) foi avaliado 

em uma faixa de pH de 3 a 10, sendo observado um percentual de degradação em pH 3 de 

95 e 60% em 270 e 60 minutos de reação, respectivamente (HU et al., 2020). O pH foi um 

dos principais parâmetros no desempenho do sistema BF-PMCs/H2O2, já que o potencial 

redox de espécies radicais aumenta consideravelmente com a diminuição do valor do pH. 

Podendo ser observado que em pH elevado, a reação ocorre em função da decomposição do 

H2O2 em O2, e supressão de radicais de formação (AL-ABED et al., 2007). Já em pH 3, a 

lixiviação do íon férrico presente no catalisador, provavelmente contribuiu para promover a 

reação de Fenton levando a aproximadamente 100% de degradação do SMX (HU et al., 
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2020a). A avaliação da influência do pH na eficiência de degradação do antibiótico mostra 

que o SMX é uma molécula mais hidrofóbica, e então mais susceptível aos radicais hidroxila, 

melhorando assim a degradação do antibiótico (ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI, 

2018; HU et al., 2020b).  

O pH da solução desempenha um papel fundamental na degradação fotocatalítica 

porque influencia as propriedades da carga superficial do catalisador, e o comportamento de 

adsorção dos compostos orgânicos (ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI, 2018). 

Apesar desta observação, dos 52 artigos selecionados do presente trabalho, apenas 9 artigos 

avaliaram o efeito do pH na degradação dos antibióticos no tratamento fotocatalítico.  

 

5.1.3 Efeito das matrizes aquosas na fotocatálise heterogênea dos antibióticos CIP, SMX 

e TET 

Estudos recentes observaram que a presença de diferentes substâncias em cada matriz 

pode interferir na eficiência da degradação dos antibióticos, como por exemplo a presença 

na água de torneira de ácidos húmicos, íons carbonatos e bicarbonatos que podem atuar como 

sequestrantes de espécies reativas de oxigênio (DURÁN-ÁLVAREZ et al., 2019b; 

ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI, 2018; MAKROPOULOU et al., 2020). Desta 

forma, a degradação fotocatalítica do antibiótico CIP foi avaliada em água ultrapura e água 

de torneira sob irradiação de luz visível e o material AgBr/Ag/Bi2WO6 foi utilizado como 

catalisador (DURÁN-ÁLVAREZ et al., 2019b). A concentração de CIP utilizada foi de 50 

µg. L-1 e 30 mg. L-1 em água de torneira e ultrapura, respectivamente. O percentual de 

degradação observado foi de 100% em 60 minutos na água de torneira, e de 57% em 5 h na 

água pura. A degradação da CIP em água de torneira foi mais rápida do que em água pura, 

devido a maior concentração inicial de CIP que estava bem maior em água ultrapura, mas 

esse fato também pode ser explicado pela presença de alguns componentes dissolvidos na 

água de torneira que podem atuar como promotores na formação de espécies reativas de 

oxigênio (BREZONIK; FULKERSON-BREKKEN, 1998), tais como: nitratos presentes na 

água de torneira, que são capazes de foto-induzir a formação de radicais hidroxila por 

hidrólise, e também a matéria orgânica presente nessa matriz pode produzir espécies 

excitadas com potencial de oxidar a molécula do CIP (DURÁN-ÁLVAREZ et al., 2019b). 

No mesmo sentido, a degradação do CIP (10 mg.L-1) com o catalisador ZnO (0,15 g. L-1) sob 

irradiação UVC (lâmpada de mercúrio, 9 W)  foi avaliada, sendo alcançados percentuais de 

degradação de 100%  em água destilada, e 91,6% em água de torneira, ambos em 140 minutos 
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de reação, e nas mesmas condições reacionais (ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI, 

2018). Para avaliar o desempenho fotocatalítico do CIP na presença de sais minerais 

presentes na água de torneira, foi realizada degradação em solução aquosa, contendo os 

seguintes sais: Cl-, HCO3 SO4
2-, NO3

-, HPO4
2- (MOUSSAVI et al., 2014). Os resultados 

mostraram que não houve diferença no percentual de degradação do CIP em relação ao estudo 

em água destilada na presença dos ânions (Cl-, HCO3; SO4
2-, NO3

-) em uma concentração até 

1000 mg. L-1, mas quando o ânion HPO4
2- foi adicionado à solução em uma concentração 

acima de 600 mg.L-1, a degradação do CIP foi reduzida. Essa redução na degradação da CIP 

na presença do ânion HPO4
2- em concentração elevada pode estar relacionada ao sequestro 

de radicais HO• por esse ânion, diminuindo assim a degradação da CIP (ESKANDARI; 

GOUDARZI; MOUSSAVI, 2018). 

O estudo da degradação fotocatalítica do antibiótico SMX (10 mg.L-1) com o 

catalisador ZnO sob irradiação UVA avaliou o efeito da matriz água ultrapura com e sem 

ácidos húmicos, e água superficial no processo (MAKROPOULOU et al., 2020). O 

percentual de degradação do SMX em 60 minutos de reação em água superficial, ultrapura 

sem e com ácidos húmicos (2 mg.L-1) foi de 12,5%, 47,4% e 100%, respectivamente. 

Comparando as matrizes, o percentual de degradação reduziu em até 4 vezes em água 

superficial quando comparado à água ultrapura. A presença de ânions (Cl-, HCO3 
-, SO4

2-, 

PO4
3-) e matéria orgânica natural presente na água superficial pode ter diminuido a cinética 

da reação pela competição com o SMX pelas espécies de oxigênio reativas, conversão de 

radicais •OH em espécies com menor potencial de oxidação e/ou adsorção na superfície do 

catalisador (ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI, 2018). A remoção do SMX é 

beneficiada na presença dos ácidos húmicos, uma vez que os ácidos húmicos são compostos 

ricos em elétrons que podem eliminar facilmente os buracos/lacunas produzidos na banda de 

valência do semicondutor, reduzindo a taxa de recombinação dos pares de elétron-lacuna 

fotogerados (DURÁN-ÁLVAREZ et al., 2019a). Assim, o aumento da degradação do SMX 

na presença de ácidos húmicos pode estar relacionado ao efeito fotossensibilizante dos ácidos 

húmicos adsorvidos na superfície do catalisador ZnO (MAKROPOULOU et al., 2020). Os 

estudos indicam a importância desse parâmetro na avaliação da degradação desses 

compostos, para que o processo de degradação escolhido seja eficiente não apenas em água 

ultrapura, mas principalmente no ambiente real em que a matriz aquática apresenta 

constituintes particulares de cada matriz, como por exemplo, sais dos ânions (Cl-, HCO3 
-, 

SO4
2-, PO4

3-) e matéria orgânica natural presente na água superficial, interferindo na cinética 
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da reação, e desta forma diminuindo a eficiência do processo (ESKANDARI; GOUDARZI; 

MOUSSAVI, 2018; MOUSSAVI et al., 2014).  

As águas residuais apresentam em sua constituição diversas substâncias orgânicas 

(matéria orgânica natural incluindo ácidos húmicos e fúlvicos, hidratos de carbono e 

proteínas), e inorgânicas (nitrato, bicarbonato, sulfito, cloreto) que reagem com os radicais 

hidroxilas e assim competem com o contaminante orgânico pela oxidação ou formando 

radicais com abaixo poder oxidante (MICHAEL-KORDATOU et al., 2015). É importante 

destacar ainda que a matéria orgânica natural, brometos, carbonatos e bicarbonatos presentes 

em águas residuais atuam como “sequestrantes” de radicais hidroxilas nessa matriz, o que 

corrobora a importância da avaliação do efeito matriz nos processos fotocatalíticos de 

remoção de contaminantes ambientais (LADO RIBEIRO et al., 2019). 

A degradação do antibiótico CIP (10 mg.L-1) pelo catalisador ZnO na presença de luz 

UVC foi estudada sem o efeito da dopagem, comparando os resultados em água destilada e 

água de torneira (ESKANDARI; GOUDARZI; MOUSSAVI, 2018). Os resultados de 

degradação do CIP foram de 100% na matriz água destilada, e 91,6% para água de torneira 

em 140 minutos de reação. Essa pequena diferença no percentual de degradação pode ser 

explicada pela presença de sais minerais na água de torneira, afetando a eficiência na 

degradação de contaminantes na água, devido à eliminação de radicais OH• por esse ânions 

(sais) presentes na água de torneira (MOUSSAVI et al., 2014).  

A eficiência da remoção do antibiótico SMX foi estudada utilizando amostras de um 

efluente secundário de uma estação de tratamento de efluente municipal em Portugal 

(BIANCULLO et al., 2019). Um reator equipado com luz UVA-LEDs (360 – 390 nm) foi 

utilizado na degradação do SMX (100 µg.L-1) na presença do catalisador TiO2-P25 (1 g.L-1). 

Os resultados observados indicaram 100% de remoção do SMX em 30 minutos de reação na 

matriz efluente, e 100% de degradação em 10 minutos de reação em água ultrapura. A maior 

eficiência do processo em água pura pode ser explicada pelo fato que matrizes reais (efluente) 

são mais complexas, sendo maior a competição nas espécies oxidativas geradas, diminuindo 

assim a eficiência da degradação (BIANCULLO et al., 2019). 

Devido à natureza complexa e diversificada do ambiente aquático, um número maior 

de estudos em matrizes reais é necessário para avaliar o efeito matriz no processo 

fotocatalítico de degradação dos antibióticos em sistemas aquosos. No presente estudo, dos 

52 artigos selecionados, apenas 4 artigos avaliaram o efeito matriz na degradação 

fotocatalítica dos antibióticos CIP, SMX e/ou TET.  
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5.1.4 Identificação dos produtos da transformação na fotocatálise heterogênea dos 

antibióticos CIP, SMX e TET 

Produtos de transformação (PTs) de antibióticos  formados a partir do tratamento de 

água são considerados uma preocupação ambiental, pois os PTs podem manter a bioatividade 

original do antibiótico mesmo após o tratamento, como também a possibilidade dos PTs 

apresentar maior potencial tóxico do que o composto original (JAÉN-GIL et al., 2020). A 

preocupação com a mineralização incompleta de contaminantes como os antibióticos por 

processos oxidativos avançados têm crescido nos últimos anos, como também a preocupação 

com a toxicidade dos PTs (HAN et al., 2020). Os diversos catalisadores empregados na 

degradação dos antibióticos ciprofloxacino (CIP), sulfametoxazol (SMX) e tetraciclina 

(TET) em água, demonstram elevado percentual de degradação (Tabelas 2, 3 e 4). A maior 

parte dos estudos ainda não fazem a identificação dos PTs, relacionando a eficiência de 

degradação com a redução de toxicidade após o tratamento. (HU et al., 2020a). Neste 

contexto, dos 52 artigos selecionados no presente estudo, apenas 9 apresentaram análises de 

PTs dos antibióticos CIP, SMX e TET, porém nenhum avaliou qualquer aspecto toxicológico 

após o tratamento. 

Neste contexto, nanopartículas metálicas de prata (Ag) foram depositadas no 

catalisador TiO2 (TiO2/Ag) para a degradação do antibiótico CIP (30 mg.L-1) sob irradiação 

UV-C (15 W, 254 nm). A partir da degradação do CIP, quatro produtos de transformação 

foram identificados conforme a relação massa/carga (m/c) (m/c = 362, m/c = 306, m/c = 291, 

e m/c = 263) (DURÁN-ÁLVAREZ, ET AL., 2016). A substituição do átomo de flúor na 

molécula da CIP não foi observada no processo fotocatalítico, ao invés disso, a degradação 

da CIP ocorre devido alterações no anel piperazina. Desta forma a degradação inicia com a 

clivagem do anel piperazina resultando no PT (m/c 362), depois liberação de duas moléculas 

C=O, formando o PT (m/c 306). O PT (m/c 291) é formado pela hidroxilação e liberação do 

CH-NH2 nas reações de substituição para formação do PT (m/c 291) e PT (m/c 263).  O 

primeiro PT (m/c 330) formado no processo de fotólise resultou da substituição do átomo de 

flúor por •OH, seguido de hidroxilação e substituição da carboxila pelo •OH, formando o PT 

(m/c 334). Com a oxidação do anel piperazina aberto, ocorre a formação do PT (m/c 362), e 

por fim duas C=O são liberados do anel de piperazina formando o PT (m/c 306) (DURÁN-

ÁLVAREZ, ET AL., 2016; WITTE et al., 2009). Um caminho semelhante de degradação da 

CIP com reações de substituição e oxidação do anel piperazina foram observados na 

formação dos PTs no processo fotocatalítico da CIP (50 µg.L-1) em água de torneira 
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utilizando uma heteroestrutura (AgBr/Ag/Bi2WO6) (VAN DOORSLAER et al., 2012). Nas 

primeiras etapas do processo foi observado uma substituição nucleofílica formando o 

composto C17H17O4N3, com ataque do anel de piperazina pelas espécies oxidantes produzidas 

na superfície do catalizador, formando os compostos C14H16O3N3F, C12H11O3N2F, 

C16H18O6N3, C12H12O3N2, C16H18O5N3 e C12H1105N2 (DURÁN-ÁLVAREZ et al., 2019b). 

Na fotodegradação do antibiótico TET (80 mg.L-1), diversos produtos de 

transformação foram observados a partir do sistema fotocatalítico CuO-BiVO4/PMS/UV-Vis 

com ataques de espécies oxidativas aos grupos mais vulneráveis da TET (dupla ligação, 

grupo amina e fenólico) (CHEN et al., 2021b). Primeiramente, a dupla ligação da TET (m/c 

445) é atacada pelo radical hidroxila formando o intermediário com m/c 461, depois o íon 

SO4
•- ataca o m/c 461 formando mais três intermediários (m/c 477, 432 e 509). As reações de 

oxidação aos grupos mais vulneráveis da TET continuam formando os outros intermediários, 

a partir da oxidação dos compostos m/c 477 e 509, ocorrendo a formação do intermediário 

m/c 525. A dupla ligação no composto m/c 432 e no grupo -N(CH3)2 são atacados por radicais 

na formação 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, e m/c 358) 

(CHEN et al., 2021b; WEN; JIA; LI, 2009). Em um outro estudo com o antibiótico TET, o 

sistema fotocatalítico BioCl-TiO2-Sepiolite foi utilizado obtendo elevada taxa de reação 

(100%) em 90 minutos, sendo observado o mesmo caminho das reações de oxidação na 

degradação da TET, a partir principalmente do ataque à dupla ligação, grupos amina e 

fenólicos, com reações principalmente  de oxidação e desmetilação, com identificação de 

sete produtos de transformação (C19H14O8, C20H18N2O9, C22H22N2O9, C13H14O, C19H18O5, 

C20H18N2O8 e C9H10O2) (HU et al., 2019a). No mesmo sentido, reações de oxidação e 

desmetilação ocorreram na degradação da TET (m/c 445) utilizando pelo sistema 

fotocatalítico AgBr/Bi2WO6/UV-Vís, após 30 minutos de reação, sendo formados os 

produtos intermediários (m/c 284, 431, 461, 475), e quando esse tempo se estende para 90 

minutos, outros produtos de transformação são formados (m/c 342, 359,2, 398,1, 416 

(HUANG et al., 2019b).  

Mais produtos de transformação da TET foram observados a partir de outros sistemas 

fotocatalíticos, como o NiS-MoS2/g-C3N4, onde foi observado que após 60 minutos de reação 

a intensidade do pico da TET (m/c 445,1) diminui com a presença 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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vulneráveis aos ataques de oxidação pelo radical hidroxila, como já observado nos trabalhos 

anteriores (CHEN et al., 2021; HUANG et al., 2019a).  

Utilizando o processo fotocatalítico (Re-7Mn-CeC2/Vís) foram identificados outros 

produtos da transformação 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 reações de hidroxilação, deslocamento 

de uma molécula de H2O, desamidação, e perda do grupo amino e metil (WANG et al., 2020). 

Já com o sistema peroximonosulfato/CuBi2O4/luz visível (PMS/CuBi2O4/Vis), produtos da 

transformação do antibiótico TET foram identificados, sendo os produtos de transformação 

formados de 0 a 30 minutos: m/c = 491,16, 353,06, 425,13, 331,08, 477,15, 426,08, e 386,08, 

e de 30 a 60 minutos:  274,27, 437,19, 318,30, 442,13, e 511,13, a partir de reações de 

oxidação, hidroxilação e desmetilação (ZHANG et al., 2020a).  

O uso do composto PMS foi promissor no sistema PMS/FeVO4/Vís na degradação 

fotocatalítica do antibiótico SMX, sendo proposto um caminho de degradação do SMX 

(ZHANG et al., 2021). Primeiramente, reações de oxidação e substituição ocorrem na 

transformação do SMX, onde os radicais •OH, -NO2 e -COOH podem ser gerados, e reações 

de quebra de dupla ligações e abertura do anel isoxazol ocorrem, formando 10 produtos de 

transformação que são identificados por seus pesos moleculares: 211,24, 142,17, 299,26, 

245,21, 273,26, 289,31, 164,18, 301,32, 157,19, e 60,10 g. mol-1 (ZHANG et al., 2021, 

2020d). Já com o uso do compósito WO3 e nanotubos de carbono com paredes múltiplas 

(CNT) foram identificados produtos de transformação com pesos moleculares diferentes 

(peso molecular = 287,270, 269, 253, 197, 173 e 157) (ZHU et al., 2018). Primeiramente, 

ocorreu reações de hidroxilação a partir do radical hidroxila capaz de substituir o -NH2 pelo 

– OH, gerando o composto com massa molecular 270 g. mol -1. O ataque do •OH na dupla 

ligação do anel isoxazol formou o composto com massa molecular 287 g. mol-1 que era um 

derivado di-hidroxilado do SMX. Quando o anel isoxazol foi aberto formou um composto 

com massa molecular 270 g. mol-1 que é um tautomérico do primeiro intermediário 

(composto com massa molecular 270 g. mol -1), e as reações de oxidação continuam com o 

ataque do OH• a dupla ligação do anel isoxazol e da anilina formando os outros 

intermediários (ZHU et al., 2018). Reações de oxidação, substituição e a quebra de dupla 

ligação do anel isoxazol também são observadas na degradação fotocatalítica do SMX por 

um nanohíbrido (MF/PMS/Vís) na presença de luz UV-Vis com a formação de 11 produtos 

de transformação com massa/carga = 173, 287, 386, 158, 247, 212, 173, 214, 220, 128, e 101 

(GUO et al., 2020). O mesmo mecanismo ocorreu na utilização de um compósito 
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nanoestruturadas de ferrita de bismuto e H2O2 (BF-PMCs/H2O2), sendo observado a 

formação dos produtos de formação com as correspondentes relações massa/carga: m/c 256, 

288, 246, 216, 198, 158, 270, 190, 99, 115, 133, 117, 118, 102, 111, 284, e 300) (HU et al., 

2020b).  

 

5.1.5 Atividade antibacteriana residual na fotocatálise heterogênea dos antibióticos CIP, 

SMX e TET 

Como o tratamento convencional (biológico) de efluentes de origem sanitária não tem 

se mostrado eficiente para remoção de micropoluentes orgânicos, como os antibióticos, a 

disseminação de bactérias e genes resistentes à antibióticos no ambiente já é conhecida como 

um problema mundial de saúde pública (MOREIRA et al., 2018b; V. M. STARLING et al., 

2021a). O conhecimento sobre a ocorrência de resíduos de compostos antimicrobianos no 

ambiente ainda é escasso, como também, seus possíveis efeitos sobre o ecossistema, mas já 

é conhecido que a presença desses compostos no ambiente altera negativamente o 

comportamento dos organismos presentes no meio exposto a contaminação, podendo 

também influenciar o aumento da resistência de microrganismos aos agentes antimicrobianos 

(SPINA-CRUZ; MANIERO; GUIMARÃES, 2019). Neste contexto, estudos estão sendo 

realizados com o objetivo de avaliar a atividade antibacteriana dos antibióticos após os 

processos de degradação, verificando se a estrutura responsável pelo efeito antibiótico 

também foi degradada com o tratamento, e desta forma se alcançou o objetivo de além de 

degradar o antibiótico, também eliminar a atividade antibacteriana do composto (DURÁN-

ÁLVAREZ et al., 2019a; MOREIRA et al., 2018b; V. M. STARLING et al., 2021a). 

Sistemas fotocatalíticos (P25, TiO2 e GO-TiO2) foram utilizados na degradação dos 

antibióticos CIP e TET na presença de radiação do espectro solar, com o objetivo de avaliar 

a atividade antibacteriana após o tratamento (MOREIRA et al., 2018a). A avaliação acontece 

através de marcadores como coliformes fecais e enterococos, avaliando o status da resistência 

à antibióticos em amostras ambientais, sendo avaliado se o tratamento realizado foi capaz de 

eliminar a estrutura responsável pela atividade antibacteriana, presente no antibiótico (V. M. 

STARLING et al., 2021b). O desempenho dos processos fotocatalíticos foi avaliado antes e 

após o tratamento, avaliando a atividade biológica do antibiótico durante processo 

fotocatalítico. O trabalho demonstra a melhor eficiência na degradação dos antibióticos 

(100%) com o sistema fotocatalítico P25 e H2O2, em que o H2O2 captura e reage com os 

elétrons fotoinduzidos na superfície do catalisador (supressão da recombinação elétron-
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lacuna), e também reage com os radicais superóxidos, contribuindo com a formação adicional 

de radicais hidroxila que aceleram a degradação, mas não na eliminação da atividade 

antibacteriana após o tratamento, já que as espécies oxidantes formadas não foram capaz de 

eliminar a estrutura do antibiótico responsável pela atividade bacteriana (MOREIRA et al., 

2018a).    

Na degradação fotocatalítica do antibiótico CIP utilizando nanopartículas metálicas 

suportadas em TiO2 foi avaliada a atividade antibacteriana residual em função do crescimento 

de colônias de bactérias E. Coli antes e após o tratamento fotocatalítico (DURÁN-

ÁLVAREZ, ET AL., 2016). Cepas de E. coli ATCC foram crescidas em ágar Mueller–Hinton 

e em discos impregnados com amostras do meio reacional em diferentes tempos de reação 

(0, 180 e 360 minutos). A atividade residual do antibiótico nas amostras foi medida após 6 h 

de irradiação solar simulada em diferentes tipos de tratamento, sendo a medida relacionada 

ao diâmetro da zona de crescimento da inibição. Os diferentes percentuais de atividade 

antibacteriana residual após os tratamentos foram observados, 58,3% para fotólise; 4,17% 

para compósito Au/TiO2; 12,5% para compósito Ag/TiO2; 9,09% para compósito Cu/TiO2; e 

0% para os compósitos Au-Ag/TiO2 e Au-Cu/TiO2. Após 180 minutos, em todos os 

tratamentos fotocatalíticos foi observado que a CIP foi 100% degradada, mas não 

mineralizada, podendo os seus subprodutos manterem efeito capaz de inibir o crescimento 

bacteriano, que pode ser atribuído a manutenção do anel de piperazina responsável por 

manter a atividade antibacteriana (DURÁN-ÁLVAREZ, ET AL., 2016). O mesmo foi 

observado na degradação fotocatalítica utilizando a heteroestrutura Bi2WO6/Ag/AgBr, onde 

a atividade antimicrobiana se mantém após 60 minutos de reação, mesmo ocorrendo 100% 

de degradação da CIP, mas quando o tempo de reação é aumentado para 120 min de reação, 

a atividade residual da CIP desapareceu completamente, demonstrando que ocorreu a 

eliminação da estrutura responsável pela atividade antibacteriana (DURÁN-ÁLVAREZ et al., 

2019b). A desestabilização do grupo quinolona da CIP acontece após o ataque das espécies 

oxidativas levando a mineralização da molécula, e geração de produtos finais como CO2, 

NO3
- e F- (DURÁN-ÁLVAREZ, ET AL., 2016). Como a estrutura da quinolona é a 

responsável pela atividade antibacteriana da CIP, quando ocorre a quebra do anel da 

piperazina pelas reações de substituição, a atividade antibacteriana do antibiótico é inativada 

(DURÁN-ÁLVAREZ et al., 2019b). O sistema fotocatalítico TiO2-UVA foi utilizado na 

degradação do antibiótico SMX, alcançando 95% de degradação em 60 minutos. Após a 

degradação foi observado que o SMX e os produtos orgânicos intermediários não foram 
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detectados (abaixo do limite de detecção), e o carbono orgânico dissolvido reduzido em 30%, 

e em 80% em 1 h de irradiação. O estudo indica uma mineralização parcial do SMX, podendo 

ser suficiente para reduzir ou eliminar a atividade antibacteriana do antibiótico, sendo 

necessário mais estudos para essa confirmação (HU et al., 2007).   

 

5.2 CARACTERIZAÇÃO DO CATALISADOR 

  

5.2.1 BET 

A área superficial específica do resíduo foi de 0,506 m2.g -1 (Figura 6 (a)), determinada 

de acordo com o método Brunauer - Emmett-Teller (BET) na faixa de pressão relativa entre 

0,05 e 0,3. A incerteza de medição expandida relatada foi declarada como a incerteza padrão 

combinada, multiplicada pelo fator de abrangência que corresponde a uma probabilidade de 

abrangência de aproximadamente 95% (U = 0,023 m2.g -1A característica de baixo valor de 

área superficial específica do resíduo indica que o material é mesoporoso, ou seja, com poros 

pequenos ou não-poroso (ZHENG et al., 2016). Um valor maior da área superficial específica 

(26 m2.g -1) a partir do método BET foi encontrado para outro resíduo de mineração, sendo 

esse resíduo utilizado na degradação dos antibióticos da classe das sulfonamidas (sulfatiozol 

e sulfametazina) (AYALA-DURÁN; HAMMER; PUPO NOGUEIRA, 2020).  

A Figura 6 mostra as isotermas de adsorção e dessorção de N2 do resíduo que 

apresentaram valores mínimos de adsorção e dessorção de N2, confirmando que o resíduo é 

não poroso. Na análise estrutural das isoterma de adsorção-dessorção de N2 do mineral 

natural ilmenita utilizado na degradação fotocatalítica do fenol também foi observado a não 

porosidade do mineral, mas foi observada uma área superficial BET maior (6 m2.g-1), quando 

comparada à área superficial específica do resíduo de mineração utilizado no presente estudo 

(0,506 m2.g -1) (GARCÍA-MUÑOZ et al., 2016). A falta de porosidade ou a baixa porosidade 

do material é característica de materiais que possuem fase cristalina, como por exemplo o 

mineral ilmenita (GARCÍA-MUÑOZ et al., 2016).    
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Figura 6.  (a) Diagrama BET e (b) isotermas de adsorção-dessorção de N2. 

Fonte: Autor. 

 

5.2.2 XPS 

A análise de XPS foi usada para estudar a composição química próxima à superfície 

do resíduo e os estados de oxidação dos elementos. A análise elementar foi realizada 

utilizando fatores de sensibilidade relativos ao software CasaXPS onde é 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 presença dos 

elementos C, O, Ca, Si, e Fe, como os principais elementos presentes no resíduo de 

mineração, sendo um menor percentual atômico para o Fe (2,11%), quando comparado aos 

outros elementos presentes na superfície do resíduo (C = 27,6%, O = 54,4%, Ca = 2,9%, e Si 

= 11,8%). Outros elementos traços também foram observados (Ni, Co, Na, Mo, In, Zr e Pt), 

mas por estarem em um percentual atômico menor que 1%, não estão apresentados. As 

Figuras 7 e 8 apresentam o espectro de varredura XPS do material, sendo observado os 

percentuais atômicos de 89,6% (O 1s), 8,2% (Fe 2p3/2) e 2,2% (Ti 2p). O espectro XPS de 

alta resolução em diversas regiões (a) Zn 2p, (b) Fe 2p, (c) O 1s, (d) Ca 2p, (e) C 1s e (f) Si 

2p está apresentado na Figura 9, podendo ser observado duas bandas centradas com valores 

de energia de ligação entre 710 e 725 eV para o Fe 2p3/2 e Fe 2p½, respectivamente.  A mesma 

observação dos valores das bandas de energia para o Fe 2p3/2 e Fe 2p½ também foram 

observadas na análise XPS do mineral ilmenita na forma bruta (GARCÍA-MUÑOZ et al., 

2017b).  

A presença de espécies de Fe na superfície do catalisador está apresentada no espectro 

XPS da região Fe 2p (Figura 9 (b)). A banda centrada em ~ 703 eV (Fe 2p3/2) e a banda em ~ 
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718 eV (Fe 2p1/2) correspondem ao Fe2+, indicando a predominância de Fe+2. Já as bandas 

em ~710 eV (Fe 2p3/2) e 725 eV (Fe 2p1/2) correspondem ao Fe3+não estão bem ajustadas no 

espectro, indicando pouca quantidade de Fe+3 no material. A confirmação da presença de Fe+2 

pode ser visualizada no espectro de alta resolução do material (Figura 8). 

 

Figura 7. Espectro de varredura XPS do material 

 

Fonte: Autor. 

 

Figura 8. Espectro XPS de alta resolução do material 

 

Fonte: Autor. 
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Figura 9. Espectro XPS de alta resolução em diferentes níveis: (a) Zn 2p, (b) Fe 2p, (c) O 

1s, (d) Ca 2p, (e) C 1s e (f) Si 2p.   

Fonte: Autor. 

 

5.2.3 MEV e EDX 

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

eletrônica de varredura (MEV), sendo apresentada a imagem da partícula na Figura 10.  

 

Figura 10. Imagens de microscopia eletrônica de varredura (MEV) do material. 

Fonte: Autor. 
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A imagem da microscopia eletrônica de varredura mostra a presença de partículas 

com diferentes morfologias e granulometria, com formação de aglomerados (Figura 10). A 

formação de aglomerados sem forma definida também foi observada para um resíduo de 

mineração utilizado na degradação do corante Laranja ácido, sendo esses aglomerados 

identificados como kaolinita e magnetita (AYALA-DURÁN; HAMMER; PUPO 

NOGUEIRA, 2020).  

A análise da espectroscopia de energia dispersiva (EDX) confirmou a presença dos 

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

abundantes (Figura 11). 

 

Figura 11. Espectro EDX do resíduo do material 

Fonte: Autor. 

 

Na Tabela 17 podemos observar a sistemática na composição química do resíduo. A 

quantificação por EDX (Figura 11) revelou a presença de Ti, Fe e O, de acordo com os ensaios 

de XPS, porém o EDX apresentou uma quantificação elementar (percentual elementar) de 

Ti, Fe e O do material, e a análise XPS apresentou uma quantificação a nível eletrônico de 

cada elemento. Desta forma, podemos observar um percentual elementar de Fe no material 

na análise de EDX de 69,97%, e o percentual atômico (eletrônico) de Fe na análise XPS de 

8,17%.  
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Tabela 17. Quantificação EDX de elementos presentes na superfície do material. 

Elementos 
Percentual elementar 

(% atômico) 

Percentual elementar 

(% peso) 

O 56,89 27,63 

Ti 1,60 2,39 

Fe 41,5 69,97 

Total 100,0 100,0 

Fonte: Autor. 

 

5.2.4 DRX 

Os padrões do DRX demonstraram uma elevada complexidade da estrutura do 

material, apresentando uma possível composição de fases e predominância de fases 

cristalinas. Portanto, somente os picos de maior intensidade foram avaliados (Figura 12). A 

intensidade relativa dos picos observados no difractograma estão de acordo com os padrões 

utilizados de forma comparativa, sendo observado a presença de titanomagnetita, ilmenita, 

ferdisilicita, maghemita e titanita, junto com picos de menor intensidade. As estruturas das 

fases principais apresentam probabilidade de ter a presença em pequena quantidade do 

mineral ilmenita, contudo os picos se sobrepõem com outras fases. Picos característicos de 

diversos minerais também foram caracterizados na análise de DRX em um resíduo de 

mineração da Companhia Brasileira de Mineração (AYLA-DURAN et al., 2019), indicando 

que na análise de um resíduo de mineração, principalmente sem saber a origem, como é o 

caso da nossa amostra utilizada no presente estudo, é esperado encontrar diferentes 

materiais/minerais presentes no resíduo. 
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Figura 12. DRX - Difractograma do material 

Fonte: Autor. 

 

5.3 ENSAIOS PRELIMINARES DE DEGRADAÇÃO DOS ANTIBIÓTICOS  

Os resultados dos experimentos com a ausência de luz são apresentados na Figura 13. 

A Figura 13(A) corresponde ao ensaio com somente o H2O2 (120 mg. L-1) sem radiação. 

Durante os 200 minutos de reação, o percentual alcançado de degradação foi menor para os 

antibióticos SMX e TET, 8 e 12%, respectivamente, e 54% para o CIP. Quando foi utilizado 

somente o catalisador (500 mg. L-1) no escuro foi observado 8% de adsorção para o SMX, e 

62 e 63% para o CIP e TET em 300 minutos, respectivamente (Figura 13(B)). A baixa ou não 

adsorção pode estar relacionada à característica apolar do composto, e o seu valor de pka 

bem menor em relação aos outros antibióticos estudados. Já no ensaio utilizando o meio em 

pH 3,0 com catalisador (500 mg. L-1) e H2O2 (120 mg. L-1) foi possível observar 9% de 

remoção para o SMX e percentuais de 78 e 83% de remoção para o CIP e TET, 

respectivamente. Nessas condições a reação de Fenton pode ter ocorrido havendo a 

decomposição do H2O2 por íons ferrosos presentes no catalisador, formando assim radicais 

hidroxilas que contribuíram para remoção do CIP e da TET (LOFRANO et al., 2017b), mas 

não sendo eficiente na remoção do SMX (Figura 13(C)).  

 

LEGENDA 

 

Titanomagnetita (verde) 

Ilmenita (FeTiO3) (vermelho) 

Ferdisilicita, (FeSi2) (roxa) 

Maghemita (violeta) 

Titanita (azul oceano) 
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Figura 13. Degradação dos antibióticos SMX, CIP e TET no escuro. (A) H2O2; (B) 

catalisador; (C) catalisador + H2O2 (pH=3). Concentração de cada antibiótico: 200 µg L-1, 

[H2O2] = 120 mg L-1, [catalisador] = 500 mg L-1; T = 25ºC. 

Fonte: Autor. 

 

Os resultados dos experimentos na presença de luz UVA podem ser visualizados na 

Figura 14.  No ensaio utilizando somente a luz UVA foi possível observar um percentual de 

remoção de 7, 87 e 62%, respectivamente para SMX, CIP e TET em 300 minutos (Figura 

14(A)). Na fotólise direta o contaminante absorve a radiação incidente, podendo resultar em 

reações que levam à sua degradação, a partir do seu estado eletrônico excitado (gerado a 

partir do processo de absorção da luz UV) ou o contaminante pode retornar ao estado 

fundamental inicial (NOGUEIRA, 2017). Desta forma, a fotólise não irá contribuir com o 

processo de degradação do contaminante, como podemos observar com o antibiótico SMX 

que não teve o seu processo de degradação beneficiado com a irradiação da luz UVA. A 

ausência de degradação a partir da fotólise também foi observada para o antibiótico 

sulfametoxipidrazina, pertencente à mesma família do SMX (NÁFRÁDI et al., 2021). Alguns 

contaminantes orgânicos conseguem absorver de forma mais significativa a radiação UV, e 

desta forma contribuir com o processo de oxidação (NOGUEIRA, 2017), como podemos 

observar para o CIP e TET que foram degradados no processo de fotótise. A irradiação da luz 

UVA na molécula da CIP pode excitar a molécula ao estado triplete, estado em que a molécula 

da CIP apresenta níveis de energia com maior probabilidade de sofrer uma reação química 

foto-induzida (VAN DOORSLAER et al., 2011). A contribuição na degradação da CIP pelo 

processo de fotólise também foi observada no estudo de degradação fotolítica pela irradiação 

UVA, apresentando 80% de degradação em menos de 50 minutos de irradiação (STURINI et 

al., 2012). Estudos mostram que a molécula da TET perde facilmente alguns grupos 

funcionais na presença da irradiação UV, contribuindo com a degradação da TET (SOLTANI; 

TAYYEBI; LEE, 2019).  
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A Figura 14(B) corresponde a reação com o H2O2 (120 mg. L-1) na presença de luz 

UVA, onde podemos observar a remoção de SMX (87% em 200 min), CIP (95% em 100 

min) e TET (81% em 60 min). O significativo aumento de remoção dos antibióticos (80% a 

mais  para o SMX e 50% a mais para o CIP e TET) comparado ao ensaio com H2O2 no escuro 

(Figura 14(A)), pode ser explicado pelo fato que na presença de radiação UV o H2O2 sofre 

uma cisão homolítica produzindo radicais •OH, permitindo assim uma maior degradação dos 

compostos orgânicos comparada quando não existe a presença de luz (FIOREZE; SANTOS; 

SCHMACHTENBERG, 2014).  

No ensaio utilizando o catalisador (500 mg. L-1) na presença de luz UVA foi possível 

observar uma remoção 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 

não é degradado pelo processo de fotólise direta com radiação UVA e nem pelo processo 

fotocatalítico heterogêneo (catalisador + UVA). O CIP é degradado apenas pelo processo de 

fotólise, já que a presença do catalisador não influenciou no percentual de degradação, mas 

o TET apresentou um maior percentual de degradação na presença do catalisador e luz UVA, 

mostrando uma eficiência durante a fotocatálise heterogênea para o TET.  

 

Figura 14. Degradação dos antibióticos SMX, CIP e TET na presença de luz UVA. (A) 

fotólise com luz UVA 5,73 mW cm-2; (B) UVA + H2O2; (C) UVA + catalisador.   Concentração 

de cada antibiótico: 200 µg L-1, [H2O2] = 120 mg. L-1; [catalisador] = 500 mg. L-1; T = 25ºC. 

Fonte: Autor. 

 

Quando a solução dos antibióticos foi acidificada (pH 3,0), catalisador (500 mg. L-1) 

e H2O2 (120 mg. L-1) com luz UVA foi observado remoção abaixo do limite de detecção 

(<LQ) para o TET, SMX e CIP em 10, 50 e 100 minutos de reação, respectivamente (Figura 

15(A)). A melhor eficiência de degradação para os três antibióticos pode estar relacionada à 

reação de Fenton combinada com a luz UVA (reação Foto-Fenton) (GARCÍA-MUÑOZ et 
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al., 2017b), que permitiu a regeneração contínua dos íons ferrosos presentes no catalisador, 

aumentando a cinética da reação (GARCÍA-MUÑOZ et al., 2017a; LOFRANO et al., 2017b). 

Existe um favorecimento da degradação devido à regeneração dos íons ferrosos com a foto-

redução dos íons férricos, produzindo desta forma ainda mais radicais hidroxilas quando 

comparado ao processo Fenton convencional (MOREIRA et al., 2018a), sendo eficiente 

também na remoção do SMX, devido à extensão da oxidação dos poluentes (GARCÍA-

MUÑOZ et al., 2017; PEREZ et al., 2002; LOFRANO et al., 2017). A foto-redução ocorre 

pela absorção de luz na faixa de até 400 nm pelos íons férricos, permitindo também o uso da 

luz solar (LOFRANO et al., 2017b). 

Na avaliação do efeito do pH na remoção dos antibióticos, valores de pH 5,0 e 6,0 

também foram avaliados. No ensaio utilizando a solução contendo os antibióticos em pH 5,0 

foi observado a remoção de 87, 85 e 65% em 50, 150 e 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 remoção 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 degradação dos antibióticos quando foi utilizado o pH = 3,0, mostrando a 

predominância das reações de Fenton e Foto-Fenton, em que o pH do meio reacional tem 

importância fundamental nas reações, afetando consequentemente a velocidade de 

degradação dos compostos  (NOGUEIRA; OLIVEIRA; PATERLINI, 2005a). Uma estreita 

faixa (2,5 – 3,0) permite uma eficiência máxima de remoção do composto orgânico, devido 

a precipitação do íon Fe3+ que ocorre em valores de pH maiores do que 3,0 (WANG; ZHUAN, 

2020), levando a redução da interação com o peróxido de hidrogênio, e consequente redução 

da produção de radicais ●OH (FIOREZE; SANTOS; SCHMACHTENBERG, 2014). Na 

remoção do antibiótico amoxicilina pelo processo foto-Fenton foi observada remoção de 

100% (pH 3,0), 97% (pH 5,0), 80% (pH 7,0) e 62% (pH 10) (ALALM; TAWFIK; 

OOKAWARA, 2015), sendo a mesma observação para o antibiótico ampicilina que teve o 

percentual de degradação reduzido com o aumento do pH (ROZAS et al., 2010). Quando o 

pH está maior que 4,0, ocorre a precipitação do Fe 3+, reduzindo a formação do radical •OH 

(ELMOLLA; CHAUDHURI, 2009), corroborando com a redução no percentual de remoção 

dos antibióticos CIP, SMX e TET quando o pH foi aumentado de 3,0 para 5,0. Em pH > 4, a 

concentração de íon ferrosos solúveis diminuem, devido à formação dos complexos com o 

Fe2+ e precipitação, e com isso as espécies oxidantes diminuem (LEE et al., 2021). 
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Quando o pH passou de 5,0 para 6,0, a remoção do SMX foi prejudicada (40% em 

pH 5,0 e 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). Já para a TET o aumento do pH para 5,0 e 6,0 beneficiou a remoção do 

antibiótico (87% pH 5,0 em 50 minutos, e 97% pH 6,0 em 20 minutos). Os resultados 

encontrados demonstram que o aumento do pH de 5,0 para 6,0 prejudicou a remoção do SMX 

e do CIP, e ajudou na remoção da TET (Figura 15).  Essa observação pode ser explicada pelo 

fato que o aumento do pH da solução pode levar a desprotonação da TET, ficando mais 

susceptível a degradação via fotólise, aumentando assim a sua degradação com o aumento 

do pH no processo foto-Fenton (HAN et al., 2020). Outros estudos sobre o efeito do pH na 

remoção fotocatalítica dos mesmos antibióticos, também confirmam a mesma observação. 

Hu e colaboradores (2020) relataram um percentual de 95% de degradação do SMX (1,5 mg. 

L-1) em pH 3,0 com 270 minutos de reação, e 60% em pH 10,0 no mesmo tempo de reação, 

considerando que o pH foi um dos principais parâmetros no desempenho do sistema 

fotocatalítico (BF-PMCs/H2O2). As espécies radicais (e-, h+, HO•, -O2
•, e 1O2) aumentam com 

a diminuição do valor do pH (HU et al., 2020a). No pH elevado, a reação ocorre em função 

da decomposição do H2O2 em O2, e supressão de radicais de formação, e que em pH 3 a 

lixiviação do íon férrico presente no catalisador, contribui para promover a reação de Fenton 

homogênea levando a aproximadamente 100% da eficiência de degradação do SMX (HU et 

al., 2020a).  

Antibióticos da classe das sulfonamidas (sulfametazina e sulfatiazol) também tiveram 

a sua eficiência de degradação avaliada a partir do processo foto-Fenton/ Fenton heterogêneo 

utilizando um resíduo de mineração de ferro (AYALA-DURÁN; HAMMER; PUPO 

NOGUEIRA, 2020). A faixa de pH de 2,5 -5,6 foi estudada, e o maior percentual de 

degradação das sulfonamidas (abaixo do limite de detecção) ocorreu em pH 2,5 em 45 

minutos (AYALA-DURÁN; HAMMER; PUPO NOGUEIRA, 2020). Um elevado percentual 

de degradação (abaixo do limite de detecção) em 40 minutos também foi observado para o 

antibiótico sulfatiazol utilizando um resíduo de mineração de ferro como catalisador no 

processo foto-Fenton em pH 2,5 (ROJAS-MANTILLA; AYALA-DURÁN; PUPO 

NOGUEIRA, 2019). O processo Fenton heterogêneo na presença do ânion persulfato (PS) 

foi utilizado na degradação do antibiótico TET por um mineral natural de ferro, a magnetita 

(Fe3O4), sendo a faixa de pH avaliada entre 3 – 9 (LEE et al., 2021). A remoção da TET 

aumentou em condições ácidas (pH baixo), apresentando uma elevada taxa de reação (0,1530 

min-1) em pH 3. O valor da constante de reação (0,066 min-1) diminuiu em condições 
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alcalinas (pH 9,0) (HUANG et al., 2021). Em pH > 4, a concentração de íon ferrosos solúveis 

diminuem, devido à formação dos complexos com o Fe2+ e precipitação, e com isso as 

espécies oxidantes diminuem, reduzindo assim o percentual de degradação da TET em pH 

alcalino (LEE et al., 2021).  

A degradação do antibiótico SMX pelo mineral magnetita na presença de H2O2 foi 

estudada em uma faixa de pH de 3 – 7, sendo observado 100% de remoção do SMX em 4h 

(MUNOZ et al., 2018). Em pH 6, o percentual de remoção foi reduzido para 70%. O elevado 

percentual de remoção do SMX (100%) pode estar relacionado com a maior concentração de 

ferro dissolvido (1,3 mg. L-1) na faixa de pH inicial (3 – 5), e abaixo de 0,1 mg.L-1 para o pH 

7 (BAUTISTA et al., 2011). O valor de pH 5 foi selecionado como o melhor pH para reação, 

porque além de ter apresentado um elevado percentual de remoção do SMX, também permite 

a aplicação do tratamento em águas residuais (MUNOZ et al., 2018). 

 

Figura 15. Degradação dos antibióticos SMX, CIP e TET utilizando catalisador/H2O2/UV 

em diferentes pH. (A) pH 3; (B) pH 5; (C) pH 6. Concentração de cada antibiótico: 200 µg 

L-1, [catalisador] = 500 mg. L-1 [H2O2] = 120 mg L-1, UVA = 5,73 mW/cm2, T = 25ºC. 

Fonte: Autor. 

 

Após a avaliação do efeito do pH na degradação dos antibióticos, e observando que 

elevados percentuais de degradação para todos os antibióticos foram alcançados no valor do 

pH 3,0, esse valor foi mantido para os próximos experimentos, utilizando concentrações 

menores de H2O2 (50 e 24 mg L-1) e do catalisador (100 mg L-1) (Figura 16). Em pH 3,0 com 

catalisador a 500 mg. L-1 e H2O2 (50 mg. L-1) foi possível visualizar >90% de remoção para 

a TET, SMX e CIP em10, 40 e 55 minutos de reação, respectivamente (Figura 16(A)).  

Diminuindo a concentração de catalisador para 100 mg L-1 e de H2O2 para 24 mg. L-1, foi 

possível observar uma remoção da TET superior à 99% em 20 minutos, e 92 e 97%, para o 
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SMX e CIP em 40 minutos, respectivamente (Figura 16(B)). Nesse ensaio a concentração do 

catalisador foi reduzida, entretanto a quantidade de H2O2 se manteve conforme a relação 

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 condição para a 

degradação dos três antibióticos. 

 

Figura 16. Degradação dos antibióticos SMX, CIP e TET utilizando diferentes concentrações 

de catalisador e H2O2 sob luz UVA. (A) [catalisador] = 500 mg. L-1 [H2O2] = 50 mg L-1; (B) 

[catalisador] = 100 mg.L-1 e [H2O2] = 24 mg L-1. Concentração de cada antibiótico: 200 µg 

L-1, pH= 3 e UVA = 5,73 mW/cm2, T = 25ºC.  

Fonte: Autor. 

 

5.4 PLANEJAMENTO EXPERIMENTAL (DoE) PARA DEGRADAÇÃO DOS 

ANTIBIÓTICOS  

Com o objetivo de avaliar o efeito de três variáveis independentes (concentração do 

catalisador, relação estequiométrica de H2O2/Fe e pH) no processo de remoção dos 

antibióticos CIP, SMX e TET em água ultrapura foi aplicado o planejamento DCCR. A Tabela 

18 apresenta os resultados de remoção dos antibióticos em água ultrapura, em função do 

planejamento experimental. Os resultados das análises estatísticas do planejamento são 

apresentados para cada antibiótico nos itens subsequentes. O software utilizado para o 

tratamento dos dados foi o Statistica® 10.0. 
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Tabela 18. Variáveis respostas (remoção dos compostos alvos) em função do planejamento 

experimental DCCR executado. 

 

 Variáveis Independentes  Respostas – Remoção (%) 

Exp. 
[Catalisador] 

(mg L-1) 
H2O2 pH 

SMX 

30 min 

CIP 

20 min 

TET 

5min 

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 44,2 

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 remoção de SMX (Tabela 18) foram calculados os 

valores dos efeitos da regressão que estão apresentados na Tabela 19. Observa-se que o termo 

linear e quadrático (pH), e os termos de interação concentração do catalisador com a relação 

estequiométrica H2O2/Fe, e o pH mostraram-se estatisticamente significativos ao nível de 

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

remoção maior de SMX. 

 

Tabela 19. Estimativa dos efeitos para a resposta remoção de SMX. 

Fator Efeito Erro Padrão t p 

Média 77,74 3,51 22,17 <0,001 

(X1) Conc. catalisador (mg L-1) (L) 7,86 4,25 1,85 0,138 

Conc. catalisador (mg L-1) (Q) -3,34 4,25 -0,78 0,476 

(X2) H2O2 (L) -0,51 4,26 -0,12 0,910 

H2O2 (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 

X1L by X2L -16,59 5,55 -2,99 0,040 

X1L by X3L -16,04 5,55 -2,89 0,0446 

X2L by X3L -9,31 5,55 -1,68 0,169 

Fonte: Autor. 

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

 

Como pode ser observado nos resultados da análise da variância (Tabela 20), o 

modelo da regressão representa bem o comportamento dos dados devido à falta de ajuste não 

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

modelo ser de 88,6% (R2).  

 

Figura 17 - Diagrama de Pareto para remoção do sulfametoxazol (SMX). 

Fonte: Autor. 
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Tabela 20. Análise de variância (ANOVA) para a remoção do sulfametoxazol (SMX). 

Fator 
Soma 

quadrática 

Graus de 

Liberdade 

Média 

quadrática 
F p 

(X1) [Catalisador] (mg L-1) (L) 210,66 1 210,66 3,42 0,138 

[Catalisador] (mg L-1) (Q) 38,02 1 38,02 0,62 0,476 

(X2) Fe/H2O2 (L) 0,89 1 0,89 0,01 0,910 

H2O2 (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 

X1L by X2L 550,65 1 550,65 8,93 0,040 

X1L by X3L 514,63 1 514,63 8,35 0,044 

X2L by X3L 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 quadrática total 16618,43 18    

Fonte: Autor. 

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

 

A Equação 14 descreve a remoção do SMX prevista pelo modelo em função das 

variáveis codificadas, reparametrizadas usando-se apenas os termos estatisticamente 

significativos. 

 

YSMX = 77,74-49,42X3-37,70(𝑿3)𝟐 -16,59 X1X2-16,04 X1X3                            Equação (14) 

 

A superfície de resposta está apresentada na Figura 18, mantendo-se a concentração 

o catalisador no valor do ponto central, onde pode ser observado que a remoção do SMX foi 

afetada pela variável X3, pH e a concentração do catalisador praticamente não tem influência 

sobre a remoção do SMX.  
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Figura 18. Superfície de resposta em função das variáveis independentes na remoção de 

SMX. 

Fonte: Autor. 

 

Através dos resultados obtidos da remoção do CIP (Tabela 18) foram calculados os 

valores dos efeitos da regressão apresentados na Tabela 21. Observa-se que o termo linear 

concentração do catalisador, o termo linear e quadrático pH, e os termos de interação 

concentração do catalisador, relação estequiométrica de Fe/H2O2, e pH mostraram-se 

estatisticamente significativos ao nível de significância de 95% (p<0,05). O gráfico de Pareto 

(Figura 19) confirma os resultados das variáveis significativas, indicando que o uso de 

valores menores de pH (X3) e o uso de concentrações maiores do catalisador promove uma 

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

Fator Efeito Erro Padrão t p 

Média 82,73 4,12 20,09 <0,001 

(X1) [Catalisador] (mg L-1) (L) 17,53 4,99 3,51 0,025 

[Catalisador] (mg L-1) (Q) -1,09 5,00 -0,22 0,838 

(X2) H2O2 (L) -9,17 5,01 -1,83 0,141 

Fe/H2O2 (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 

X1L by X2L -19,60 6,52 -3,01 0,040 

X1L by X3L 17,22 6,52 2,64 0,058 

X2L by X3L -19,83 6,52 -3,04 0,038 

Fonte: Autor. 

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

 

Como pode ser observado nos resultados da análise da variância (Tabela 22), o 

modelo da regressão representa bem o comportamento dos dados devido à falta de ajuste não 

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

modelo ser de 86,6% (R2).  

 

Figura 19 - Diagrama de Pareto para remoção do ciprofloxacino (CIP). 

Fonte: Autor. 
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Tabela 22. Análise de variância (ANOVA) para a remoção do ciprofloxacino (CIP). 

Fator 
Soma 

quadrática 

Graus de 

Liberdade 

Média 

quadrática 
F p 

(X1) [Catalisador] (mg L-1) (L) 1048,45 1 1048,45 12,34 0,025 

[Catalisador] (mg L-1) (Q) 4,03 1 4,03 0,05 0,838 

(X2)H2O2  (L) 284,79 1 284,79 3,35 0,141 

Fe/H2O2  (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 4294,36 50,53 0,002 

X1L by X2L 768,27 1 768,27 9,04 0,040 

X1L by X3L 592,87 1 592,87 6,98 0,058 

X2L by X3L 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 quadrática total 13846,19 18    

Fonte: Autor. 

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

 

A Equação 15 descreve a remoção do CIP prevista pelo modelo em função das 

variáveis codificadas, reparametrizadas usando-se apenas os termos estatisticamente 

significativos. 

 

YCIP = 82,73+17,53 X1 -34,76X3-35,33(𝑿3)𝟐 -19,60X1X2-19,83X2X3                     Equação (15) 

 

A superfície de resposta está apresentada na Figura 20, onde pode ser observado que 

a remoção do CIP em água foi afetada pela variável X1, concentração do catalisador e X3, 

pH.  
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Figura 20. Superfície de resposta em função das variáveis independentes na remoção da CIP. 

Fonte: Autor. 

 

Através dos resultados obtidos da remoção da TET (Tabela 18) foram calculados os 

valores dos efeitos da regressão apresentados na Tabela 23. Observa-se que apenas o termo 

quadrático (pH) mostrou-se estatisticamente significativo ao nível de significância de 95% 

(p<0,05). O gráfico de Pareto (Figura 21) confirma o resultado da variável significativa, 

indicando que o uso de valores menores de pH promove uma remoção maior da TET em 5 

minutos de reação.  
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Tabela 23. Estimativa dos efeitos para a resposta remoção da TET  

Fator Efeito Erro Padrão t p 

Média 62,39 7,43 8,40 0,001 

(X1) [Catalisador] (mg L-1) (L) 20,59 9,00 2,29 0,084 

[Catalisador] (mg L-1) (Q) 11,66 9,01 1,29 0,265 

(X2) H2O2 (L) -3,15 9,03 -0,35 0,745 

Fe/H2O2 (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 

X1L by X2L 0,39 11,76 0,03 0,975 

X1L by X3L -19,00 11,76 -1,62 0,181 

X2L by X3L 6,63 11,76 0,56 0,603 

Fonte: Autor. 

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

 

Como pode ser observado nos resultados da análise da variância (Tabela 24), o 

modelo da regressão representa bem o comportamento dos dados devido à falta de ajuste não 

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

modelo ser de 67,6% (R2). 

 

Figura 21 - Diagrama de Pareto para remoção da tetraciclina (TET). 

Fonte: Autor. 
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Tabela 24. Análise de variância (ANOVA) para a remoção da tetraciclina (TET). 

Fator 
Soma 

quadrática 

Graus de 

Liberdade 

Média 

quadrática 
F p 

(X1) [Catalisador] (mg L-1)(L) 1445,70 1 1445,70 5,23 0,084 

[Catalisador] (mg L-1)(Q) 462,76 1 462,76 1,67 0,265 

(X2)H2O2  (L) 33,63 1 33,63 0,12 0,745 

Fe/H2O2  (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 2959,46 10,70 0,031 

X1L by X2L 0,31 1 0,31 0,00 0,975 

X1L by X3L 722,03 1 722,03 2,61 0,181 

X2L by X3L 87,93 1 87,93 0,32 0,603 

Falta de ajuste 2424,95 5 484,99 1,75 0,303 

Erro puro 1105,94 4 276,48   

Soma quadrática total 10911,40 18    

Fonte: Autor. 

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

 

A Equação 16 descreve a remoção da TET prevista pelo modelo em função das 

variáveis codificadas, reparametrizadas usando-se apenas os termos estatisticamente 

significativos. 

 

YTET = 62,39 - 29,33(𝑿3)𝟐                                                                                 Equação (16) 

 

A superfície de resposta está apresentada na Figura 22, onde podemos observar que a 

remoção da TET em água foi afetada apenas pela variável X3, pH.  
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Figura 22 - Superfície de resposta em função das variáveis independentes na remoção da 

TET. 

Fonte: Autor. 

 

A partir dos resultados encontrados das variáveis respostas (remoção dos antibióticos 

selecionados) em função do planejamento experimental DCCR executado, as variáveis foram 

otimizadas para cada antibiótico, conforme pode ser observado na Tabela 25. As variáveis 

otimizadas foram avaliadas, e uma condição para cada variável foi escolhida para os 

experimentos de validação em triplicata. Nos resultados preliminares pode ser observado que 

a quantidade intermediária do catalisador já consegue degradar os três antibióticos estudados 

em uma mesma solução, e que a relação estequiométrica de Fe/H2O2 avaliada não foi 

significativa (p>0,05) nos experimentos realizados. Já o efeito do pH foi significativo 

(p<0,05) na remoção dos três antibióticos. 
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Tabela 25. Variáveis otimizadas para cada antibiótico combinados na mesma solução. 

Variável 
SMX 

30min 

CIP 

20 min 

TET 

5 min 

[Catalisador] (mg L-1) 131,38* 277,01 152,46 

Relação estequiométrica de Fe/H2O2 1,62* 1,16* 1,08* 

pH 3,44 3,48 4,03 

Fonte: Autor. 

*Variável independente estatisticamente não significante no intervalo avaliado. 

 

5.5 DEGRADAÇÃO DOS ANTIBIÓTICOS COM AS VARIÁVEIS OTIMIZADAS  

Além de possibilitar a execução de um número menor de experimentos, uma das 

principais vantagens do uso da ferramenta de planejamento e otimização de experimentos 

(DoE) é permitir conhecer os efeitos das variáveis independentes sobre as variáveis respostas 

estudadas. Nesse estudo foi investigada a influência das variáveis concentração do 

catalisador, relação estequiométrica Fe/H2O2 e pH sobre a remoção dos antibióticos SMX, 

CIP e TET. A partir dos valores otimizados das variáveis independentes estudadas no 

planejamento DCCR (Tabela 17), uma condição para cada variável foi selecionada. A 

concentração intermediária do catalisador selecionada foi de 277, 01 mg. L-1, pois foi 

possível degradar os três antibióticos estudados. A relação estequiométrica de Fe/H2O2 não 

foi significativa (p>0,05) nos experimentos realizados, assim o menor valor de concentração 

de H2O2 foi selecionado (65,37 mg L-1). O efeito do pH foi significativo (p<0,05) na remoção 

dos três antibióticos, mas como os valores são próximos, e o menor valor de pH (pH = 3,44) 

foi eficiente para remoção dos três antibióticos, o pH 3,44 foi selecionado para os 

experimentos seguintes. Os experimentos de fotodegradação dos três antibióticos 

combinados na mesma solução foram realizados em triplicata em água ultrapura e água 

residual de ETE, utilizando as variáveis otimizadas conforme a metodologia dos ensaios de 

fotodegradação. O resultado dos experimentos otimizados de fotodegradação pode ser 

observado na Figura 23.  
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Figura 23. Fotodegradação dos antibióticos SMX, CIP e TET em (A) água ultrapura (B) 

água residual de ETE (efluente) utilizando as condições otimizadas ([antibióticos] = 200 µg 

L-1; [catalisador] = 277,01 mg. L-1; [H2O2] = 65,37 mg L-1; pH 3,4). 

Fonte: Autor. 

 

Após o ensaio em água ultrapura foi possível observar uma remoção de 89,8% para 

SMX e CIP e ˂ LD para o TET em 60 minutos (Figura 23(A)). A concentração de TET durante 

a degradação foi possível detectar até 30 minutos de reação, sendo observado 88% de 

remoção. Os resultados encontrados corroboraram com os encontrados nos ensaios 

preliminares realizados no início desse estudo. Uma redução de 10% no percentual de 

remoção dos antibióticos CIP e SMX pode estar associada a redução na concentração do 

catalisador, uma vez que nos ensaios preliminares foi de 500 mg. L-1, e nos ensaios de 

validação a concentração foi reduzida para 270 mg. L-1. Os resultados do planejamento 

experimental DCCR já haviam indicado que a remoção dos antibióticos CIP e SMX é afetada 

pela variável concentração do catalisador. 

No experimento com efluente também foi possível observar a remoção dos 

antibióticos com 71, 79% e ˂LD de remoção para o SMX, CIP e TET em 60 minutos, 

respectivamente (Figura 23(B)). Esse resultado indica que não foi observado um efeito matriz 

considerável nos resultados de degradação dos antibióticos quando comparados aos 

resultados do experimento em água ultrapura, o que demonstra a eficiência do catalisador na 

degradação dos antibióticos em efluente. Comparando os percentuais de remoção dos 

antibióticos em cada matriz em 30 e 60 minutos, podemos observar 63 e 50% de remoção do 

SMX em 30 minutos e 89 e 71% remoção em 60 min em água ultrapura e efluente, 

respectivamente. Na avaliação para o CIP, em 30 minutos, 69 e 71% de remoção e 83 e 79% 

de remoção para 60 min em água ultrapura e água real, respectivamente. Já na avaliação para 
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a TET em 30 minutos, 88 e 80% de remoção em água ultrapura e 80% em água real; e <LQ 

para ambas as matrizes em 60 min. 

Nos resultados de comparação dos percentuais de remoção/eficiência do tratamento 

em matrizes diferentes, pode ser observado que principalmente para o antibiótico CIP a 

diferença entre as matrizes é mínima (~11%), mas de uma forma geral, o tratamento com o 

resíduo de mineração apresentou um elevado percentual de degradação, tanto em água 

ultrapura (89,8%), como também em uma matriz complexa: efluente secundário tratado por 

lodo ativado (79%). Em outro estudo foi observado uma degradação fotocatalítica 

heterogênea do CIP melhor em água de torneira em comparação a água ultrapura, estando 

relacionado ao fato da matéria orgânica presente na matriz água de torneira ser capaz de 

produzir espécies oxidantes que podem favorecer a degradação da molécula do CIP 

(DURÁN-ÁLVAREZ et al., 2019a). O efeito matriz também foi estudado na degradação do 

antibiótico SMX pelo sistema catalítico formado com o mineral natural magnetita na 

presença do agente oxidante H2O2 em quatro matrizes diferentes (MUNOZ et al., 2018). O 

resultado alcançado conforme a constante de velocidade de oxidação do SMX em cada matriz 

foi 1,58; 1,02; 0,86 e 0,34, respectivamente para água deionizada, água superficial, efluente 

de estação de tratamento municipal, e efluente hospitalar. Como não houve nenhum sinal de 

desativação do catalisador pela composição das matrizes (Fe lixiviado <0,45 mg.L-1 e 

carbonatos depositados <0,01 % wt), o efeito negativo na degradação do SMX nas matrizes 

reais pode estar relacionadas ao sequestros dos radicais HO• por substâncias presentes nas 

matrizes aquosas, como espécies inorgânicas, por exemplo carbonatos prejudicando o 

processo Fenton, devido ao sequestro do HO• (PETALA et al., 2021). Na comparação da 

degradação do SMX em água ultrapura e em efluente biológico de uma estação de tratamento 

pelo processo fotocatalítico heterogêneo foi observada uma redução de 54% na degradação 

do antibiótico na matriz efluente, sugerindo também que a inibição ocorreu devido a presença 

da matéria orgânica e constituintes inorgânicos (espécies carbonatos, fosfatos, Cl-, NO3
-, e 

outras) que sequestraram o radical •OH gerado no processo fotocatalítico, e desta forma 

prejudicou a degradação do SMX (CARBONARO; SUGIHARA; STRATHMANN, 2013).  

Avaliando a degradação do antibiótico TET nas diferentes matrizes não foi observado 

que o uso de uma matriz complexa (efluente secundário tratado) afetou o processo 

fotocatalítico utilizado no presente trabalho. Já que o percentual de degradação se manteve 

abaixo do limite de detecção (<LD) em ambas matrizes estudadas. Um comportamento 

semelhante foi observado no estudo de degradação do antibiótico TET pelo sistema 
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magnetita/persulfato em água ultrapura e em efluente secundário em que a eficiência de 

remoção em água ultrapura (96,0%) foi próxima ao percentual de degradação na matriz 

efluente (88,3%), ambos em 60 minutos de reação. A diferença de 10% no percentual de 

degradação pode estar relacionado à presença de matéria orgânica e inorgânica na matriz 

efluente, competindo com a molécula de TET pelos radicais hidroxilas gerados pelo sistema 

Fenton heterogêneo utilizado no tratamento, e essa competição pode reduzir a eficiência de 

remoção da TET na matriz real  (LEE et al., 2021; MUNOZ et al., 2017b). 

 Comparando a degradação dos três antibióticos estudados em água ultrapura e em 

efluente, o SMX foi o que apresentou a maior redução do percentual de degradação em água 

real. Esse comportamento está relacionado à presença de sais, principalmente os carbonatos 

que sequestram o radical HO• produzido, reduzindo assim o percentual de degradação do 

SMX em efluente (MUNOZ et al., 2018). Esse fato também indica que o antibiótico SMX é 

o antibiótico mais dependente do radical •OH no processo de degradação (PETALA et al., 

2021), portanto, quando o radical •OH é reduzido/sequestrado do meio reacional, a 

degradação do SMX é a mais afetada, entre os antibióticos estudados. 

 

5.6 DETERMINAÇÃO DAS ESPÉCIES REATIVAS  

A Figura 24 apresenta os resultados de remoção dos antibióticos SMX, CIP e TET na 

presença dos sequestrantes durante o processo fotocatalítico. O antibiótico SMX com adição 

do isopropanol a remoção foi inibida em 69%, indicando a importância da participação do 

radical hidroxila (OH•) na remoção do SMX (Figura 24(A)). Com adição de isopropanol + 

KI os resultados de remoção foram semelhantes ao com adição de isopropanol, indicando 

que os radicais O2
•- não participam da degradação do SMX. Quando o Tiron + isopropanol 

foram adicionados à reação a remoção do SMX foi inibida em 25%, indicando que as 

espécies e-, h+ e H2O2 também podem estar envolvidas, em menor proporção do que ●OH, na 

remoção do antibiótico SMX.  
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Figura 24. Determinação das espécies reativas. (A) SMX; (B) CIP; (C) TET. [Isopropanol] 

= 0,01 mol L-1; [KI] = 10 -4 mol. L-1; [Tiron] = 2x10 -5 mol L-1. ([antibióticos] = 200 µg L-1; 

[catalisador] = 277,01 mg. L-1; [H2O2] = 65,37 mg L-1; pH 3,4. 

Fonte: Autor. 
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Na avaliação das espécies reativas envolvidas na degradação do antibiótico SMX pelo 

sistema fotocatalítico BiOCl/irradiação solar, sequestrantes como os reagentes álcool terbutil 

(TBA) (0,13 mol. L-1) e Na2SO4 (0,1 mol. L-1) foram utilizados, e também foi observado que 

os radicais •OH e elétrons foram as principais espécies reativas envolvidas na degradação do 

antibiótico SMX (PETALA et al., 2021).  

O TBA é capaz de reagir com os radicais •OH, enquanto os elétrons foto-gerados são 

consumidos pelo Na2SO4 (TJU et al., 2017). A adição dos sequestrantes benzoquinona, 

EDTA-2Na e isopropanol em uma experimento de fotodegradação heterogênea do SMX para 

avaliar as espécies reativas radical superóxido (O2
•-), lacunas h+ e radical •OH, 

respectivamente, verificou que a eficiência de degradação do SMX foi fortemente inibida 

com a adição do sequestrante benzoquinona, indicando que a espécie O2
•- foi a principal 

espécie reativa envolvida na degradação do SMX (DE MATOS RODRIGUES et al., 2019). 

O sequestrante benzoquinona também foi utilizado juntamente com outros sequestrantes 

(TBA, NaN3 (azida de sódio), oxalato de amônio) na avaliação da degradação do antibiótico 

SMX em um experimento de fotocatálise heterogênea, sendo observado inibição da 

degradação quando foi adicionado a NaN3 e o TBA, indicando que as espécies reativas que 

mais contribuíram na degradação do SMX foi o oxigênio singleto (1O2), seguido do radical 

•OH, respectivamente (GUO et al., 2020). 

Na avaliação do antibiótico CIP podemos observar que a adição do isopropanol não 

afetou a remoção do antibiótico CIP, indicando que o radical ●OH não é a principal espécie 

envolvida na remoção do CIP (Figura 18(B)). Com a adição do isopropanol + KI houve uma 

perda de eficiência de 34% de remoção da CIP (Figura 24(B)), indicando uma participação 

de espécies reativas como e-, O2
•- e H2O2 na remoção do CIP. Na adição do Tiron + 

isopropanol a remoção do CIP foi inibida em 49%, indicando a participação da lacuna h+ na 

degradação. A CIP pode ser degradada pela lacuna h+ e principalmente pela espécie O2
•-. Na 

avaliação das espécies ativas envolvidas na degradação da CIP pelo sistema fotocatalítico 

ZnFe2O4/ g-C3O4 também foi observado que a espécie O2
•- é a principal espécie ativa 

envolvida na degradação da CIP (DAS et al., 2020). A degradação da CIP foi fortemente 

inibida (70%) após a adição do sequestrante p – benzoquinona (sequestrante da espécie O2
•-

). A adição do sequestrante TBA (sequestrante de radicais •OH) também foi avaliada, 

demonstrando uma inibição da degradação de 50%, mostrando que os radicais •OH também 

participam da degradação da CIP, mas de forma majoritária, a CIP é degradada pela espécie 

O2
•- , já que foi observado uma perda de eficiência 20% maior na adição da benzoquinona 
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quando comparada à adição do TBA (DAS et al., 2020). A contribuição da lacuna h+ na 

degradação da CIP também foi observada no estudo de degradação fotocatalítica de vários 

contaminantes, incluindo o antibiótico CIP pelo catalisador BiOCl (SENASU et al., 2020). 

No estudo foram adicionados vários sequestrantes (t – butanol, EDTA, K2Cr2O7, N3Na e KI), 

sendo que a maior inibição da degradação do CIP foi observada com a adição do sequestrante 

EDTA e K2Cr2O7, sequestrante de lacunas h+ (SENASU et al., 2020).  

Avaliando o antibiótico TET observamos que a espécie reativa ●OH e as lacunas h+ 

não estão envolvidas na sua remoção, uma vez que a adição do isopropanol e isopropanol + 

KI não afetou a remoção da TET (Figura 24(C)). Já com a adição Tiron + isopropanol, a TET 

foi inibida em 52%, demonstrando a importância da participação da espécie O2
•- na sua 

remoção (Figura 24(C)).  As espécies reativas como e- e H2O2 também podem estar 

contribuindo na remoção do antibiótico. No estudo de degradação da TET pelo sistema 

fotocatalítico Ag2WO4/g-C3N4, os sequestrantes vitamina C, EDTA e isopropanol (2-

propanol) foram utilizados na determinação das espécies reativas O2
•-, h+ e ●OH, 

respectivamente (SHI et al., 2019). Os autores observaram mais de 90% de inibição da 

degradação com a adição da vitamina C, indicando ação prioritária do radical superóxido 

como principal espécie reativa envolvida na degradação da TET (SHI et al., 2019). A partir 

da degradação da TET por um processo fotocatalítico, um experimento de captura de espécies 

reativas h+
,
 O2

•- 
e 

●OH, utilizando os sequestrantes EDTA, benzoquinona e TBA, 

respectivamente foi realizado. A adição do TBA não afetou a degradação da TET, a presença 

da benzoquinona inibiu <40% a degradação da TET, e a adição do EDTA foi ainda mais 

eficiente na inibição da degradação da TET (43,6%). Os resultados apresentados mostraram 

que as espécies O2
•- e  h+ participam da degradação da TET, mas que o radical h+ é a principal 

espécie envolvida na degradação da TET (HU et al., 2019b). 

No estudo de degradação da TET pelo sistema CuO – BiVO4 + Vis + PMS, as 

principais espécies ativas na degradação do antibiótico foram os radicais •OH e lacunas h+ 

(CHEN et al., 2021a). Com a adição do sequestrante de lacuna h+, uma redução de 30% da 

TET foi observada, enquanto que a introdução do sequestrante TBA levou à uma inibição 

maior (50%) da degradação da TET, confirmando a presença principal do radical •OH na 

eficiência da degradação da TET (CHEN et al., 2021a). 
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5.7 DETERMINAÇÃO DOS PRODUTOS DA TRANSFORMAÇÃO (PTs) 

Os PTs identificados preliminarmente por LC-QTOF-MS foram formados a partir do 

tratamento com a melhor condição de degradação da mistura dos antibióticos do presente 

estudo. A estratégia de pesquisa utilizada no estudo é baseada no uso de um banco de dados 

criado especificamente a partir de PTs já 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 padrão analítico) para um número maior de 

potenciais PTs. O banco de dados construído 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 antibióticos.  

Em relação ao CIP, 4 PTs foram identificados: PT 348, PT 330, PT 306 e PT 263 

(Figura 25). O PT 348 e o PT 263 também foram identificados por Gomes Júnior et al., (2018) 

como intermediários gerados durante o processo foto-Fenton usando diferentes fontes de 

espécies de ferro e razão molar ferro/ ligante orgânico em duas condições diferentes de pH: 

2,5 e 6,5. Como indicado por esse autor, em geral, a mudança 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 é gerado pela hidroxilação do CIP, com a adição de um hidroxil no 

anel piperazina (a posição exata da hidroxilação não está clara na observação do perfil de 

fragmentação). Este PTs foi produzido durante a degradação do CIP pelos sistemas 

UVA/LED e UVA/LED/TiO2 (LI; HU, 2018). Contudo, Li e Hu (2018) identificaram dois 

produtos monohidroxil com razão massa/carga (m/c 348) em seu estudo, diferente do nosso 

estudo em que somente um PT com m/c 348,1361 (C17H19FN3O4) foi identificado. Em nosso 

estudo, esse PT foi o intermediário mais abundante produzido durante o tratamento, com um 

valor máximo em 30 minutos de tratamento e com uma degradação progressiva até o final 

do experimento (Figura 26), como observado com os outros PTs. 

O PT 306 do CIP (m/c 306, 1246, C15H17FN3O3) também foi identificado por Li e Hu 

(2018) durante a fotocatálise heterogênea com UVA/LED/TiO2 do CIP. De acordo com os 

autores, a desalquilação do anel piperazina foi favorecida pela presença da matéria orgânica 

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, C13H12FN2O3) foi identificado como um 

PT comum gerado com a degradação do CIP pelos diferentes tratamentos por POAs (AN et 
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al., 2010), como: Fenton (KUGELMANN et al., 2011), foto-Fenton (GOMES JÚNIOR et 

al., 2018) e fotocatálise heterogênea (SALMA et al., 2016). 

O PT 330 (m/c 330, 1452, C17H20N3O4) gerado pela defluoretação do CIP também foi 

observado no presente estudo. Esse composto também foi detectado em outros estudos 

(CHEN et al., 2017b; SERNA-GALVIS; CÁCERES-PEÑA; TORRES-PALMA, 2020; YU 

et al., 2021). Ele é gerado pelo ataque do radical hidroxil no carbono 6 da estrutura química 

do CIP, que por sua vez, elimina a ligação do flúor. 

Um total de seis PTs foram identificados na degradação 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 (C10H10N3O4S e RDB = 7,5), indicando que ele foi provavelmente gerado por 

uma reação de hidroxilação, devido ao aumento de um oxigênio em relação à molécula 

inicial, acompanhado por uma abstração do hidrogênio com a formação de uma dupla 

ligação, pois observa-se um aumento de uma unidade no valor do seu RDB em relação ao 

antibiótico original. 

O PT 270 (m/c 270,0543, C10H12N3O4S) foi previamente identificado por Yang et al., 

(2017), como um intermediário gerado pela hidroxilação de uma parte da anilina. 

Consequentemente, os autores consideram que a reação deve acontecer na posição orto ou 

para da anilina, justificando a possibilidade de mais de uma posição para o hidroxil na 

estrutura do PT e também a possibilidade de observar isômeros constitucionais (essa 

observação não ocorreu no presente estudo). Além disso, Ao et al., (2018) observou a 

formação deste PT no experimento onde uma pressão média da lâmpada UV (MPUV) 

permitiu contribuir para a degradação da SMX em diferentes PTs.  

Trovó et al., (2009) avaliaram o processo foto-Fenton solar na degradação da SMX, 

o PT 271 da SMX (m/c 271,0383, C10H11N2O5S) foi formado por uma oxidação sequencial 

do PT 270 do SMX com a substituição do grupo amino por um grupo hidroxil no anel 

benzênico. O perfil de fragmentação está de acordo com o proposto por outros autores em 

que a fragmentação em m/c 156 não 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, C10H14N3O4S) foi pela primeira vez proposto 

por Trovó et al., (2009) como um PT produzido na fotodegradação do SMX pela adição do 

radical hidroxil ao anel isoxazol. Depois, a ocorrência 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, C4H7N2O) foi gerado pela hidrólise da ligação sulfonamida. Esse 

composto foi anteriormente observado em alguns estudos relatados para o processo foto-

Fenton e fotólise em diferentes matrizes aquosas (TROVÓ et al., 2009), e processos UV e 

UV/H2O2 (YANG et al., 2017). 

Além disso, o PT 288 (m/c 288,0652, C10H14N3O5S) foi anteriormente identificado 

por Trovó et al., (2009) e Yang et al., (2017). Esse composto foi gerado quando o SMX sofre 

uma dihidroxilação no anel isoxazol. Adicionalmente, o perfil de fragmentação (bbCID) 

indicou a presença de fragmentos com m/c 156,0111 que foi associado com a sulfonamida 

(C6H6NO2S). 

Como está apresentado na Figura 26 (B), os PTs do SMX apresentaram um valor 

máximo de ocorrência em 60 minutos, e o PT 270 é o composto formado em maior proporção 

no meio reacional. Após os 60 minutos de tratamento, os PTs do SMX são degradados até o 

final do experimento, indicando que nove dos PTs identificados são recalcitrantes nas 

condições testadas no experimento. 

Em relação à TET, dois isômeros constitucionais com a fórmula C22H25N2O9 (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 

composição elementar para fórmula, a mesma massa calculada e o mesmo padrão de 

fragmentação, mas em dois diferentes tempos de retenção (o primeiro em 4,9 minutos e o 

segundo em 5,5 minutos). Yang et al., (2021) propõe o uso de um novo catalisador com 

heterojunção (Ce4O7 modificado com Bi4MoO9) na avaliação do processo foto-Fenton 

modificado na degradação da TET. O autor indicou que a TET pode ser transformada no PT 

461 (primeiro passo no caminho 1) por meio da cicloadição do radical hidroxil no C11a-C12 

na dupla ligação. Contudo, como os perfis de fragmentação foram exatamente os mesmos e 

a presença de somente dois fragmentos de íons foram observados, no presente estudo não foi 

possível verificar e/ou atribuir um ponto exato da hidroxilação em ambos os compostos 

identificados.
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Figura 25. Antibióticos degradados e seus principais produtos da transformação gerados na melhor condição de tratamento avaliada. 

*Estrutura química não foi fornecida. 

Fonte: Autor. 
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Figura 26. Perfil temporal dos produtos da transformação na melhor condição do tratamento avaliada para os PTs do CIP (A); PTs do SMX (B) e 

PTs do TET (C). 

 

 

Fonte: Autor. 
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6 CONCLUSÃO 

 

Com o estudo de revisão da literatura foi observado elevados percentuais de 

degradação dos antibióticos CIP, SMX e TET no sistema aquoso com o uso do sistema 

fotocatalítico heterogêneo. O catalisador mais utilizado foi o TiO2 associado à um outro 

material, como por exemplo, TiO2-BiOCl, TiO2-SiO2/FeNi3, TiO2/Au, Ag e Cu, TiO2-rGO. 

Essa modificação no material na formação do catalisador é frequentemente empregada a fim 

de aumentar a eficiência fotocatalítica do material em relação ao semicondutor puro. 

Algumas estratégias, como a dopagem de íons não metálicos, construção composta ou 

formação de compósitos, aumento da área de superfície através da construção de estruturas 

mesosporos e/ou nanoestruturas foram capazes de aumentar a eficiência fotocatalítica dos 

catalisadores na degradação dos antibióticos CIP, SMX e TET em matrizes aquosas. Na 

avaliação do efeito do pH na degradação dos antibióticos podemos observar nos artigos 

selecionados a melhor faixa de pH para degradação da TET (7,0 – 9,0); CIP (3,0 – 5,0), e 

SMX (5,6 – 7,5), sendo que o pH é um dos parâmetros que mais influenciam na eficiência 

da remoção dos antibióticos em meio aquático, afetando a capacidade de adsorção, o 

potencial de oxidação da ligação, como também a distribuição da carga na superfície do 

catalisador, e consequentemente a degradação do antibiótico. Na avaliação do efeito matriz, 

podemos observar que a maioria dos trabalhos utilizaram água destilada na avaliação da 

degradação dos antibióticos, não sendo essa a realidade encontrada no ambiente. Apesar da 

importância da avaliação do efeito matriz nos estudos de degradação dos antibióticos por 

processos fotocatalíticos, ainda são poucos os estudos relacionados a esse parâmetro, sendo 

observado que dos 52 artigos selecionados, apenas 3 artigos realizaram esse tipo de avaliação. 

Quanto aos produtos da transformação, a principal via de degradação observada para o CIP 

foi a substituição nucleofílica, seguida da oxidação do anel piperazina, para a TET ocorre 

principalmente pelo ataque à dupla ligação por radicais hidroxila, e reações de oxidação e 

desmetilação com ataques de espécies oxidativas aos grupos mais vulneráveis da TET (dupla 

ligação, grupo amina e fenólico), e o SMX ocorre com as reações de oxidação, substituição 

e quebra da dupla ligação do anel isoxazol. Na pesquisa de artigos realizada, apenas um 

percentual de 12 % dos artigos selecionados realizou a avaliação do possível mecanismo de 

reação envolvido na degradação dos antibióticos CIP, TET e SMX, e seus PTs. 

A partir dos resultados do estudo é possível concluir que o resíduo de mineração 

apresentou eficiência catalítica na remoção dos antibióticos CIP, SMX e TET pelo processo 
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fotocatalítico heterogêneo, tanto na matriz água ultrapura como também na matriz efluente, 

revelando ser uma alternativa de baixo custo, sem a necessidade de pré-tratamento do 

catalisador, alcançando eficiência na degradação fotocatalítica de antibióticos em meio 

aquoso. Elevado percentual de ferro (69,97%) foi demonstrado na análise elementar EDX e 

a predominância da espécie Fe+2 foi caracterizada pela análise XPS. Entre os valores de pH 

avaliados (3,0, 5,0 e 6,0) foi observado melhores resultados de degradação dos antibióticos 

quando foi utilizado o pH = 3,0, confirmando a predominância das reações de Fenton e/ou 

foto-Fenton, em que o pH do meio reacional é fundamental nas reações, afetando 

consequentemente a velocidade de degradação. Picos característicos de diversos minerais 

foram caracterizados na análise de DRX, como já esperado para a análise de um resíduo de 

mineração, principalmente quando a origem do resíduo é desconhecida. A caracterização a 

partir da análise BET permitiu identificar que o material utilizado é não poroso, com uma 

baixa área superficial, não afetando a eficiência catalítica do material na degradação dos 

antibióticos CIP, SMX e TET no processo oxidativo utilizado.  

Nos resultados de comparação dos percentuais de remoção/eficiência do tratamento 

nas matrizes água ultrapura e efluente foi observado uma redução de 11 e 19% no percentual 

de degradação dos antibióticos CIP e SMX, respectivamente, quando a matriz efluente foi 

utilizada, e para a TET degradações abaixo da <LD foi mantido quando foi utilizado efluente 

real, indicando que não foi observado um efeito matriz considerável nos resultados de 

degradação dos antibióticos, demonstrando  eficiência do resíduo na degradação dos 

antibióticos também em uma matriz complexa. Com a adição dos sequestrantes de radicais 

juntamente com a avaliação do percentual de remoção dos antibióticos, podemos observar as 

principais espécies reativas envolvidas no processo fotocatalítico de remoção de cada 

antibiótico: OH• para o SMX; O2
•- e h+ para o CIP, e O2

•- para o TET. No total, 12 PTs dos 

antibióticos avaliados foram identificados por LC-QTOF/MS utilizando um banco de dados 

construído com 80 PTs. Hidroxilações (simples e múltiplas), desalquilação, desfluoração e 

hidrólise da ligação sulfonamida foram as reações mais frequentes que ocorreram durante a 

melhor condição do tratamento para o maior percentual de remoção dos antibióticos. 

.   
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