UNIVERSIDADE FEDERAL DE SAO CARLOS
CENTRO DE CIENCIAS EXATAS E DE TECNOLOGIA
DEPARTAMENTO DE QUIMICA
PROGRAMA DE POS-GRADUACAO EM QUIMICA

Remocao fotoeletrocatalitica do antibiotico ciprofloxacina usando
um fotoanodo baseado em hematita modificada com materiais de
bismuto

Maria Helena Alves Feitosa*

Tese apresentada como parte dos requisitos para
a obtencdo do titulo de DOUTORA EM
CIENCIAS, area de concentracdo: QUIMICA
ANALITICA.

Orientador: Prof. Dr. Fernando Cruz de Moraes
*Bolsista CAPES

Sao Carlos — SP
2024



UNIVERSIDADE FEDERAL DE SAO CARLOS

('
UFR{% Centro de Ciéncias Exatas e de Tecnologia

Programa de Pds-Graduagé&o em Quimica

Folha de Aprovacgao

Defesa de Tese de Doutorado da candidata Maria Helena Alves Feitosa, realizada em 18/12/2024.

Comissao Julgadora:

Prof. Dr. Femando Cruz de Moraes (UFSCar)
Profa. Dra. Roberta Cerasi Urban (UFSCar)
Prof. Dr. Marcos Roberto de Vasconcelos Lanza (IQSC/USP)
Prof. Dr. Willyam Réger Padilha Barros (UFGD)

Profa. Dra. Juliana Ferreira de Brito (UNESP)

O Relatério de Defesa assinado pelos membros da Comissao Julgadora encontra-se arquivado junto ao Programa de
Pés-Graduagdo em Quimica.



Dedico este trabalho a minha familia. Sem o apoio, motivagdo,
encorajamento e o suporte de vocés, minha jornada ndo teria sido
possivel.

Com amor e gratiddo,

Helena.



“Eu prefiro ser uma metamorfose ambulante do que ter aquela velha opinido formada
sobre tudo”.

-Raul Seixas, 1973



Agradecimentos

Agradego a Deus por ser meu orientador supremo nesta jornada cientifica. Obrigada
por me conceder satide, forca de vontade, sabedoria e perseveranca para concluir esta jornada
do doutorado.

Agradeco aos meus pais — Francisco de Assis Alves e Maria da Paz R, Feitoza —
pelo apoio incondicional e por serem minha inspiragdo. As minkas irmds — Leidiane,
Madalena, Ires, Jesus e Silvana — por todo apoio e companheirismo.

Ao Dr. Anderson Martin dos Santos, pelo apoio, carinho, motivagdo, encorajamento
e cooperagdo académica ao longo do processo de doutoramento.

Agradeco imensamente ao meu orientador, Prof. Dr. Fernando Cruz de Moraes, por
sua orientagdo, paciéncia e apoio. Sua experiéncia e conhecimento foram fundamentais para
o sucesso deste trabalho.

Ao Prof. Dr. Orlando Fatibello-Filho, expresso aqui minha sincera gratiddo por sua
colaboragdo, paciéncia e aprendizado que foram essenciais para minha formagdo.

Agradeco as agéncias de fomento CNPg, FAPESP (2022/05454-9) e CAPES
(processo 88887.597449/2021-00 e code 001) pelo apoio financeiro e institucional que
tornou possivel a realizagdo deste doutorado.

As sectetdrias do PPGQ, em especial a Cristina Aparecida Motta, por estar sempre
a disposicdo para ajudar em questées burocrdticas, atuando sempre com presteza,
objetividade, gentileza e profissionalismo. Obrigada!

Ao laboratdrio de Produtos Naturais — DQ — UFSCar, em especial ao doutorando
Carlos André F. Moraes, pela contribuicdo nas andlises por UHPLC-Q-ToF-M.S.

Ao laboratorio de Biogeoquimica Ambiental — DQ — UFSCar, em especial ao Dr.
Guilherme Martin Grosselt, pela contribuicdo nas andlises de TOC.

Ao laboratério LIEC — DQ — UFSCar, em especial ao Dr. Hugo Leandro Sousa dos

Santos, pela contribuicdo nas andlises por DRS-UVV-vis.



Ao Laboratorio de Biofisica e Biologia Estrutural Sérgio Mascarenhas, em nome do
Prof. Dr. Otaciro Rangel Nascimento pela colaboragdo com as andlises de EPR, E ao Grupo
de Nanomateriais e Cerdmicas Avangadas (NaCA), em nome do Prof. Dr. Valmor Roberto
Mastelaro, pelas andlises de XPS — IFSC-USP.

Ao PPGQ, minha gratiddo pela oportunidade de cursar o mestrado e doutorado. Aos
professores, coordenadores e colaboradores, meu especial agradecimento pela exceléncia e
dedicacdo a pesquisa e ensino, fundamentais para o meu desenvolvimento profissional e

pessoal.



Lista de abreviaturas e simbolos

[A]o = concentracéo inicial

[A]: = concentracao final

A = area de superficie da amostra (Eq. 12)
A = area geométrica / cm?

A = constante de proporcionalidade (Eq. 7)
BC = banda de conducéao

BV = banda de valéncia

C = capacitancia

Co = concentracao inicial

CE = contra eletrodo

Ct = concentracéo final

CIP = ciprofloxacina

D = tamanho médio do cristalito

DRS = espectroscopia de reflectancia difusa
e = elétron excitado

Eagagcl = potencial do eletrodo de referéncia

E. = energia do elétron livre

Es, = potencial de banda plana

Ey = Energia de banda proibida

EIS = espectroscopia de impedancia eletroquimica
Enne = potencial do eletrodo normal de hidrogénio
E° = potencial padréo

ESR = ressonancia de spin eletrénico

eV = elétrons-Volt

F = carga espacial

FR = proporcional ao fator alfa — coeficiente de absorc¢ao
FTO = Oxido de estanho dopado com fltor

h = constante de Planck

h* = lacunas/vacancias/buracos

HA = acido humico

Hz = hertz

vii



k = constante (Eq. 6)
k = constante cinética de primeira ordem
k = constante de Boltzmann
MET = microscopia eletrbnica de transmisséo
MEV = microscopia eletronica de varredura
n = transicao eletronica permitida
a = densidade do aceitador
Ng = densidade do doador
NHE = eletrodo de hidrogénio normal
RE = eletrodo de referéncia
RT = tempo de retencéo
T = temperatura absoluta
t = tempo
t1, = tempo de meia vida
v = constante da energia de um foton
V = Volt
WE = eletrodo de trabalho
XPS = espectroscopia de fotoelétrons de raios X
XRD = difragéo de raios X
a = coeficiente de absor¢éo
S = largura total na metade do maximo
g0 = permissividade do vacuo
er = constante dielétrica do semicondutor
0 = teta
A = comprimento de onda

viii



Lista de tabelas

TABELA 1 — Condig0es de 10NIZAGAO ........ccereirieeiiiiieienie e 29

TABELA 2 — Formula molecular, m/z teorico e experimental e informacdes de
erro para a molécula de ciprofloxacina e subprodutos obtidos durante a
AEGIATAGEAD. ... ettt 69

TABELA 3 — Dados sobre toxicidade no desenvolvimento, bioacumulagéo e
mutagenicidade do CIP e seus produtos de degradagao. .........ccccceevvereveriennnn 72

TABELA 4 — Dados de toxicidade aguda e cronica para CIP e seus produtos de
degradacdo Via ECOSAR. ..ottt 73

TABELA 5 — Comparacao de outros materiais semicondutores em FTO para
degradacéo fotoeletrocatalitica de CIP...........cccoocveii i 79



Lista de Figuras

FIGURA 1 — Estrutura quimica do antibidtico ciprofloxacina.............c............ 5
FIGURA 2 — Transferéncia de cargas via fotoeletrocatalise. ...............ccc....... 12
FIGURA 3 — Estrutura cristalina dos BIOX. ........ccocviiiiniiniinnenienesie e 14
FIGURA 4 — Esquema de transferéncia de cargas de heterojuncéo do Tipo I.
.......................................................................................................................... 17
FIGURA 5 — Esquema de transferéncia de cargas de heterojuncéo do Tipo Il.
.......................................................................................................................... 18
FIGURA 6 — Esquema de transferéncia de cargas de heterojuncdo do Tipo IlI.
.......................................................................................................................... 19
FIGURA 7 — Transferéncia de cargas via Esquema Z...........ccccoovevveviveninennn 20

FIGURA 8 — Etapas de preparacdo do fotoanodo: (A) FTO/Fe,0O3 e (B) sintese
de BiOl@BIiOBr e construcdo de materiais COMPOSItOS. .........ccvevvveveeieernnenn, 24

FIGURA 9 — Representacdo da celula eletroquimica miniaturizada e do sistema
de degradaCao. ........c.ccuiiiieeiiece e e 26

FIGURA 10 — Imagens de MEV para Fe,O3 (A e B); BiOI@BIiOBr (C e D);
Fe,Os/BiOI@BIOBr (E e F); Color map para Fe, O, Bi, | e Br (G, H, I, J e K).
Imagens de MET em alta resolucdo para o filme Fe,Os/BiOI@BIiOBr (L) e
SAED (M). Espectro de EDS para o filme Fe,O3/BiOI@BIiOBr (N). ............ 32

FIGURA 11 — Padrdes de difracao de raios X para filmes de (—) Fe;Os; (—)
BiOl; (—) BiOBr; BiOl@BIiOBr (—) e Fe;Os/BiOI@BIOBr (—).....ccevveeee. 33

FIGURA 12 — Espectros de XPS para o fotoanodo Fe,O3/BiOI@BiOBr: (A)
survey; (B) O 1s; (C) Fe 2p; (D) Bi4f; (E) 1 3d e (F) Br3d.......cccecevvevneenee. 35

FIGURA 13 — (A) Espectro de Reflectancia Difusa UV-vis para filmes
FTO/Fe,05, FTO/BiOI@BIOBr e FTO/Fe,0s/BiOI@BiOBr. (B) Plot de Tauc
com a fungdo Kubelka-MunK. ... 36

FIGURA 14 — (A) Voltametria de varredura linear para o filme FTO/Fe,0s,
FTO/BIOI@BIOBT, FTO/Fe,05/BiOBIr, FTO/Fe,04/BiOl e
FTO/Fe,03/BiOI@BIiOBr em uma solucdo 0,10 mol L de Na,SO4 pH 6,0
usando um sistema automatico on/off de iluminacdo (LED ciano), faixa de



Xi

potencial de 0,10 a 0,80 V e v =50 mVs. (B) Curva de tendéncia de variacéo
de corrente coletada do sinal obtido em 0,80 V. (C) Medidas de ESI............. 39

FIGURA 15 — Medidas de Mott-Schottky para os fotoanodos: (A) FTO/Fe,0s3;
(B) FTO/BiOI@BIiOBr e (C) FTO/Fe,Os/BiOI@BIOBT. ......cocccvveveeirei 42

FIGURA 16 — Dados de absorvancia do estudo de otimizacao da degradacéo de
ciprofloxacina em (A) pH do eletrolito; (B) atividade idnica.......................... 45

FIGURA 17 — Dados de absorvancia do estudo de otimizacéo da degradacéo de
ciprofloxacina em (A) concentracdo de CIP e (B) potencial de trabalho. ....... 47

FIGURA 18 — Dados de absorvancia do estudo de otimizagéo da degradacéo
para avaliar o efeito sinérgico dos materiais que compdem o fotoanodo........ 48

FIGURA 19 — Dados de decaimento da concentracdo de CIP na presenca (A)
de &cido humico e (B) do ion carbonato. .........c.ccceeveeiieiiciiecce e, 50

FIGURA 20 — Espectros de UV-vis do decaimento de 30 pmol L de CIP pelo
método de fotoeletrocatalise usando os fotoanodos (A) e (C) FTO/Fe;Os e (B)
e (D) FTO/Fe,04/BiOI@BIOBTr sob irradiacéo ultravioleta e aplicacéo de 2,0 V
por 1 hora. Graficos internos: determinacdo da constante cinética de pseudo
QgL aT= L= o] 0 (<7 o USSR 52

FIGURA 21 - Taxa de decaimento do CIP usando um eletrodo
FTO/Fe,03/BiOI@BIOBr em cinco degradagdes consecutivas sem nenhuma
etapa de tratamento de fotoanodo, apenas lavagem do sistema e utilizacdo de

eletrdlito e solucdo padrdo de CIP recém preparadas. ........c.cceevvevveeveeinennnnnn, 54
FIGURA 22 — Imagens de MEV para o fotoanodo FTO/Fe,Os/BiOl@BIOBr
reciclado. Em (A) 100 pum, (B) 20 pm e (C) 10 IM..ccveveeiieiiece e 55
FIGURA 23 - Padrées de XRD para o fotoanodo reciclado
Fe203/BIOT@BIOBL. .......eeie et 55

FIGURA 24 — Espectros UV-vis de decaimento de CIP de 30 pmol L™ usando
o fotoanodo FTO/Fe,0s/BiOI@BIOBr por (A) eletrocatalise e (B) fotocatalise.

FIGURA 25 — (A) Dados de TOC e (B) IC para amostras iniciais e finais de
degradacdes por fotocatdlise (PC), eletrocatalise (EC) e foto-eletrocatélise
(PEC) usando fotoanodos FTOFe;0; e FTOFe,O5/BiOI@BIOBI. ................. 57



Xii

FIGURA 26 — Cromatogramas de pico base para CIP por UHPLC-QToF-MS:
(A) antes da degradacdo e ap6s (B) 10 min; (C) 20 min; (D) 30 min; (E) 40 min;
(F) 50 MIN € (G) 60 MIN...ciiiiiiiiiiieeeesee e e 60

FIGURA 27 — Perfis cromatograficos obtidos para ciprofloxacina (CIP) por
UHPLC-QToF-MS antes do inicio da degradacdo em (A) cromatograma de pico
base de 0 a 15 minutos de varredura; (B) varredura de MS de espectro total para
CIP; (C) espectro de MS/MS referente ao ion 332 e (D) comportamento do ion
durante o processo fotoeletrocatalitiCo.............cccceeeieeiiiiii i, 63

FIGURA 28 — Perfis cromatogréaficos obtidos para ciprofloxacina (CIP) por
UHPLC-QToF MS apo6s 10 minutos de degradacdo em (A) cromatograma de
pico base de 0 a 15 minutos de varredura; (B) varredura de MS de espectro total
para SB1; (C) espectro de MS/MS referente ao ion 300 e (D) comportamento
do ion durante o processo fotoeletrocatalitico. ...........ccccccvvevieecieviiciic i, 64

FIGURA 29 — Perfis cromatograficos obtidos para ciprofloxacina (CIP) por
UHPLC-QToF MS ap6s 10 minutos de degradacdo em (A) cromatograma de
pico base de 0 a 15 minutos de varredura; (B) varredura de MS de espectro total
para SB2; (C) espectro de MS/MS referente ao ion 330 e (D) comportamento
do ion durante o processo fotoeletrocatalitico. ...........cccccevvevveiiicvic e, 65

FIGURA 30 — Perfis cromatograficos obtidos para ciprofloxacina (CIP) por
UHPLC-QToF MS ap6s 10 minutos de degradacdo em (A) cromatograma de
pico base de 0 a 15 minutos de varredura; (B) varredura de MS de espectro total
para SB3; (C) espectro MS/MS referente ao ion 346 e (D) comportamento do
ion durante o processo fotoeletrocatalitico. ...........cccccovveviiiiiii i, 66

FIGURA 31 — Perfis cromatograficos obtidos para ciprofloxacina (CIP) por
UHPLC-QToF MS ap6s 10 minutos de degradacdo em (A) cromatograma de
pico base de 0 a 15 minutos de varredura; (B) varredura de MS de espectro total
para SB4; (C) espectro MS/MS referente ao ion 316 e (D) comportamento do
ion durante o processo fotoeletrocatalitico. ...........cccevevveiiiiie i, 67

FIGURA 32 — Perfis cromatogréaficos obtidos para ciprofloxacina (CIP) por
UHPLC-QToF MS ap6s 10 minutos de degradacdo em (A) cromatograma de
pico base de 0 a 15 minutos de varredura; (B) varredura de MS de espectro total
para SB5; (C) espectro de MS/MS referente ao ion 268 e (D) comportamento
do ion durante o processo fotoeletrocatalitico. ...........cccccovveviiiiiciiiccic e, 68

FIGURA 33 — Proposta de vias de degradacdo por fotoeletrocatélise de
ciprofloxacina usando o fotoanodo FTO/Fe,04/BiOI@BIOBr ....................... 71



Xiii

FIGURA 34 — Dados de decaimento de 30 umol L™ de CIP na presenca de
eSpEcies reativas de OXIGENIO. ....vcvveeeieiie e 75

FIGURA 35 — Analise por ESR de amostras degradadas por PEC usando
fotodnodo  FTO/Fe,03/BiOI@BIOBr, 0,10  mol Lt Na,SO4
(solvente/eletrolito), DMPO (200 mol L), CIP (30 umol L) em pH 5,5. Os
espectros chamados DMPO-H, DMPO-(OH),, DMPO-HO e DMPO-CHj; foram
simulados usando o software EasySpin [145] e combinados. ........c.c.ccceeueeneen, 76

FIGURA 36 — Esquema de representacdo do possivel mecanismo de
tranSTEreNCIA 08 CAIQA. ... .ccveieerieeie et aeeneens 78



Xiv

RESUMO

REMOCAO FOTOELETROCATALITICA DO ANTIBIOTICO
CIPROFLOXACINA USANDO UM FOTOANODO BASEADO EM
HEMATITA MODIFICADA COM MATERIAIS DE BISMUTO.
Contaminantes emergentes sdo substancias quimicas ou microrganismos que,
embora ainda ndo sejam amplamente regulamentados, tém despertado crescente
preocupacao devido aos seus potenciais impactos ambientais e a satde publica.
Nessa perspectiva, esta pesquisa aborda a problematica ambiental relacionada
a esses contaminantes e 0s riscos que representam para diversos organismos
vivos, destacando a importancia do desenvolvimento de métodos analiticos para
investigar os caminhos de degradacdo da ciprofloxacina. O objetivo deste
trabalho foi sintetizar materiais nanoestruturados, caracteriza-los e aplica-los na
fabricacdo de fotoanodos para aplicacdo em processos fotoeletrocataliticos. Os
eletrodos foram caracterizados por meio de técnicas -eletroquimicas,
morfoldgicas, estruturais e opticas. Para isso, foram obtidos filmes de hematita,
materiais a base de bismuto e seus respectivos compdsitos, a fim de investigar
sua aplicabilidade na degradacdo fotoeletroquimica de ciprofloxacina. O
fotoanodo otimizado FTO/Fe,Os/BiOI@BIOBr foi utilizado como eletrodo de
trabalho em um reator eletroquimico com capacidade volumétrica de 500 mL,
contendo ciprofloxacina em concentragdo 3,0 x 10° mol L™, sob aplicacéo
constante de um potencial de trabalho de +2,0 V, com radiacdo ultravioleta de
9,0 W. Foram avaliados parametros como pH, concentracdo do eletrolito de
suporte, concentragédo de ciprofloxacina, potencial de trabalho e composicdo do
fotoanodo. O fotoanodo revelou uma taxa de degradacao superior a 90 % e uma
taxa mineralizacdo de cerca de 52 % ap0s 1 hora de processo. As amostras
degradadas foram analisadas por UV-vis, determinacdo de carbono organico
total e UHPLC-Q-ToF-MS. Assim, o processo de oxidacdo demostrou alta
eficiéncia, com uma constante cinética k = 3,7 x 102 min™! e um tempo meia-
vida de 18,7 min. Além disso, 0 mecanismo de transferéncia de carga no
material semicondutor do fotoanodo ocorreu por um processo de recombinacao
de heterojuncdo do tipo Il (esquema Z). Paralelamente, experimentos de
espectrometria de massa revelaram a formacdo de quatorze subprodutos,
permitindo propor um caminho de degradacdo em trés etapas. Portanto, o
fotoanodo FTO/Fe,Os/BiOI@BIOBr mostrou-se um excelente material
catalitico, apresentando relevancia ambiental ao promover a degradacéo
eficiente de ciprofloxacina em uma hora de processo, com gasto energético
favoravel.

Palavras-chave: Ciprofloxacina; Fotoeletrocatalise; Esquema Z; Hematita.
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ABSTRACT

PHOTOELECTROCATALYTIC REMOVAL OF THE ANTIBIOTIC
CIPROFLOXACIN USING A HEMATITE-BASED PHOTOANODE
MODIFIED WITH BISMUTH MATERIALS. Emerging contaminants are
chemical substances or microorganisms that, although not yet widely regulated,
have raised increasing concerns due to their potential environmental and public
health impacts. From this perspective, this research addresses the environmental
issues related to these contaminants and the risks they pose to various living
organisms, highlighting the importance of developing analytical methods to
investigate the degradation pathways of ciprofloxacin. The objective of this
work was to synthesize nanostructured materials, characterize them and apply
them in the fabrication of photoanodes for application in photoelectrocatalytic
processes. The electrodes were characterized by electrochemical,
morphological, structural and optical techniques. For this purpose, hematite
films, bismuth-based materials and their respective composites were obtained
in order to investigate their applicability in the photoelectrochemical
degradation of ciprofloxacin. The optimized photoanode
FTO/Fe,0O3/BiOI@BIOBr was used as the working electrode in an
electrochemical reactor with a volumetric capacity of 500 mL, containing
ciprofloxacin at a concentration of 3.0 x 10° mol L™, under constant
application of a working potential of +2.0 V, with ultraviolet radiation of 9.0
W. Parameters such as pH, concentration of the supporting electrolyte,
ciprofloxacin concentration, working potential and composition of the
photoanode were evaluated. The photoanode revealed a degradation rate higher
than 90 % and a mineralization rate of approximately 52 % after 1 hour of
process. In parallel, mass spectrometry experiments revealed the formation of
fourteen byproducts, allowing the proposal of a three-step degradation pathway.
Therefore, the FTO/Fe,O3/BiOlI@BiOBr photoanode proved to be an excellent
catalytic material, presenting environmental relevance by promoting the
efficient degradation of ciprofloxacin in one hour of process, with favorable
energy expenditure.

Keywords: Ciprofloxacin; Photoelectrocatalysis; Z-scheme; Hematite.
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1. INTRODUCAO
1.1.Qualidade e tratamento da agua

A &gua é um recurso essencial para todas as formas de vida que habitam o
planeta, desempenhando um papel fundamental no desenvolvimento de atividades
econbmicas, na producédo de bens e na manutencdo da saude humana. Além disso, é
um elemento ambiental crucial para a sustentacdo das funcdes que promovem o
desenvolvimento da sociedade [1]. Com o avanco da sociedade moderna, a qualidade
da agua tem sido severamente comprometida, especialmente em corpos d’aguas
superficiais e subterraneas. Esses tipos de dguas passam por processos naturais que
modificam sua composicao devido a fatores hidrolégicos, atmosféricos, climaticos,
topogréaficos e litologicos. No entanto, também sédo significativamente impactados
por atividades humanas, como a mineracdo, pecudria, agricultura, industria, e
descarte de metais e compostos organicos [2-4].

Segundo o Ministério do Meio Ambiente [5], mais de 100 milhdes de
brasileiros, o que representa 47,5 % da populacéo, ainda ndo tém acesso a coleta de
esgoto. Essa deficiéncia contribui diretamente para a poluicdo dos rios e a baixa
qualidade da &gua, que, além de serem fontes das principais doengas no pais,
representam uma séria ameaca ao meio ambiente. Diante desse contexto, a meta
estabelecida para 2030 ¢ assegurar que pelo menos 90 % da populacéo tenha acesso
a politicas de saneamento e que 99 % disponham de 4gua potavel. Para alcancar esses
objetivos, sera fundamental, nos préximos anos, investir na descontaminacdo dos
rios, no equilibrio dos ecossistemas, na erradicacdo de queimadas, na protecdo da
biodiversidade, erradicacdo das queimadas, além de aprimorar 0 monitoramento dos
efluentes e ampliar a avaliacdo dos indices de qualidade da agua.

Nesse contexto, o Gltimo Relatdrio de Desenvolvimento Mundial da Agua das
Nac6es Unidas[6], publicado em marco de 2021 e intitulado como “Valuing water”

(em portugués, valorizando a agua), aponta que a qualidade da agua tem se



deteriorado significativamente, atingindo niveis alarmantes de poluicdo em quase
todos os principais rios da Africa, Asia e América Latina. O relatorio destaca que
cerca de 80 % de toda a agua residual gerada pela inddstria e pelos municipios €é
despejada no meio ambiente sem qualquer tratamento, principalmente em paises
menos desenvolvidos, devido a falta de infraestrutura de saneamento e tratamento de
aguas residuarias. Embora ja se saiba ha mais de 20 anos que poluentes emergentes
prejudicam a qualidade da &gua, esses compostos continuam sendo lancados
indiscriminadamente no meio ambiente, impactando negativamente os ecossistemas
[6]. Esses poluentes sdo frequentemente mencionados na literatura como
contaminantes emergentes, micropoluentes, poluentes organicos persistentes,
pseudo-persistentes e/ou contaminantes perigosos prioritarios [7, 8]. As diferentes
classificacdes variam de acordo com a natureza, concentracdo e 0S riscos que
representam para 0 meio ambiente [9].

Atualmente, mais de 30.000 substancias sdo reconhecidas como poluentes
organicos em ambientais naturais, tendo como principal origem a industria e,
especialmente, instalacbes que geram aguas residudrias [10]. Essas substancias
incluem produtos quimicos de origem natural, sintética ou provinientes de
microorganismos, e muitas vezes, ndo sao monitoradas ou regulamentadas de forma
adequada, apesar de seus diversos efeitos nocivos. Dessa forma, a problematica dos
contaminantes emergentes no meio ambiente remonta a cerca de 70 anos, mas apenas
a partir da década de 1990 que a comunidade cientifica comecou a desenvolver
métodos para a deteccao e remocao desses compostos, com énfase nos derivados de
pesticidas e produtos farmacéuticos devido ao amplo consumo [11-13].

Entre os produtos farmacéuticos que contribuem para a poluicdo da agua
destacam-se os antibioticos. Essas substancias sdo frequentemente detectadas em
ambientes aquéaticos em concentracdes que variam de ng/L a pg/L[14]. Os

antibioticos sao resistentes aos métodos tradicionais de tratamento, como tratamento



bioldgico, coagulacéo, precipitacdo e filtracdo, o que representa uma potencial
ameaca ecologica. Pois seus efeitos incluem disrupcéo enddcrina, toxicidade cronica
e 0 desenvolvimento de resisténcia de patdégenos [14-16].

Embora os medicamentos aprovados pelo governo tenham passado por
estudos de mecanismo de acdo (farmacocinética), ainda ha uma lacuna significativa
no conhecimento sobre distribuicdo desses compostos no meio ambiente, uma
questdo amplamente debatida em pesquisas ao redor do mundo [17]. Tanto a
industria quanto as comunidades contribuem para a introducdo de compostos ativos
nos compartimentos ambientais. Apesar de muitos medicamentos serem
identificados em estacdes de tratamento de esgoto em diversas partes do mundo,
ainda existem poucas leis que regulamentam o uso, descarte ou normativas
consistentes para a remocao desses micropoluentes.

Assim, ja existe um movimento global, principalmente na Europa (EEC —
European Environmental Community) e nos Estados Unidos (US-EPA -
Environmental Protection Agency), que comecou a estabelecer o monitoramento de
algumas substancias, como pesticidas e antibidticos [14, 18]. Devido a crescente
preocupacdo com a contaminacdo da agua por micropoluentes, diversos metodos
analiticos tém sido desenvolvidos para analise de amostras de esgotos tratado e nao
tratado, bem como agua de rios. Esses métodos tém sido amplamente documentados
na literatura ao longo das ultimas duas décadas [19, 20].

A crescente quantidade de estudos que relatam a presenca de farmacos na dgua
tem impulsionado a busca por novas tecnologias para a remocao eficiente desses.
Assim, os principais focos de pesquisa atualmente incluem processos como
0zonizacdo, adsorcdo, fotocatalise, métodos eletroquimicos, processos bioldgicos,
Fenton, entre outros [21-23]. No entanto, é cada vez mais necessario combinar
técnicas e aprimorar as propriedades cataliticas dos materiais para alcancar

resultados promissores para a remocao. Pois o principal desafio desses métodos é
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superar as barreiras de compatibilidade com a matriz ambiental, aléem do alto
consumo energético associado a aplicacdo dessas tecnologias.

Dessa forma, o problema de pesquisa proposto € investigar se a contaminacao
quimica por farmacos, especialmente antibiotico, pode ser controlada por meio de
métodos foto-eletrocataliticos. Para responder a essa questdo, foi realizado um
levantamento bibliografico detalhado sobre os principais materiais semicondutores.
Este levantamento se concentrou nas propriedades optoeletrénicas desses materiais,
que s@o suficientemente significativas para permitir a fabricacdo de fotoanodos,

quando combinados com outros semicondutores de caracteristicas complementares.

1.2.0corréncia dos contaminantes emergentes

Diante de varias classes de contaminantes emergentes, este trabalho se
concentrarad na discussao sobre os antibidticos. Os antibidticos sdo substancias com
acdo antibacteriana, antifungica e antiparasitaria, amplamente utilizados em
humanos e animais para o controle de infec¢bes. Além disso, podem ser utilizados
como aditivos em racdes para acelerar o crescimento de animais na pecuaria [24]. A
maior preocupacao com a introducdo e acumulo de antibi6ticos no meio ambiente
estd associada ao seu uso indiscriminado, o0 que pode aumentar o risco de proliferacao
de genes e bactérias resistentes. A principal via de entrada desses compostos no meio
ambiente é por meio da excrecdo urinaria ou fecal, no qual os antibidticos podem ser
encontrados parcialmente ativos e podem interagir com micro-organismos néo alvos.
Outras fontes incluem a inddstria farmacéutica e o descarte de lixo hospitalar [25].

Especificamente nesta tese, sera estudado o antibidtico ciprofloxacina.

1.2.1. Ciprofloxacina

A ciprofloxacina é um dos antibioticos mais usados no mundo, sendo altamente

by

eficaz contra a maioria das bactérias. Este farmaco pertence a classe das



fluoroquinolonas e € considerada téxico para organismos aquaticos. A Figura 1
ilustra a estrutura da ciprofloxacina, destacando suas caracteristicas quimicas que
dificultam a degradacéo completa por métodos convencionais de tratamento de agua.
Com isso, a comunidade cientifica tem dedicado esforcos para desenvolver métodos
eficazes de remocéo, como processos fotoeletroquimicos. No entanto, esses métodos
podem levar a formacdo de subprodutos indesejados, aumentando a complexidade
do tratamento e potencialmente introduz novos riscos ambientais [26]. Assim, 0 uso
de agua contaminada com ciprofloxacina € um fator preocupante, pois pode
contribuir para o surgimento de bacteérias resistentes, comprometendo a eficacia dos
antibioticos na pratica clinica. Além disso, a ingestdo de agua potavel contendo
residuos desse farmaco, mesmo em pequenas concentracdes, pode causar efeitos

adversos a saude, como vOomitos, nauseas, diarreia e até insuficiéncia renal [27-29].

O O

FIGURA 1 — Estrutura quimica do antibiético ciprofloxacina.

A degradacdo da ciprofloxacina foi proposta por An et al. [30] através da geracao
de espécies radicalares em processos de oxidacdo avancada, utilizando os radicais
*OH (hidroxila), *N3 (azida) e SO, (sulfato) em radiolise pulsada. A andlise dos
produtos da amostra degradada resultou na identificacdo de sete subprodutos
formados ao final do processo. Considerando a estrutura primaria deste analito, dois
dos subprodutos apresentaram a quebra do ciclo contendo os dois nitrogénios,
enguanto os demais mostraram apenas modificacOes de hidroxilagcdo, sem ruptura
estrutural dos quatro ciclos da molécula. Outro exemplo, Orimolade et al. [29]
aplicaram o fotoanodo FTO/BiVO,/MnO; e identificaram uma rota de degradacéo

que gerou subprodutos intermediarios, com a molécula final apresentando com m/z



239. Assim, esses subprodutos, originados de uma molécula original com m/z 362,

destacam os desafios associados a degradacdo completa e segura da ciprofloxacina.

1.3.Meétodos de oxidagdo avancada

Alguns paises como os Estados Unidos, Canada, Japao e Australia, j& adotam
estratégias para avancar na melhoria da qualidade da &gua, focando na remocéo da
matéria organica e na prevencao de futuros problemas sanitarios. Contudo, o cenéario
brasileiro revela uma eficiéncia questiondvel das instalacbes de Estacbes de
Tratamento de Esgotos (ETE). Apesar do Brasil ndo atender as expectativas em
termos de tratamento basico da agua, 0s pesquisadores tanto no pais quanto ao redor
do mundo tém buscado respostas cientificas para essa problematica ambiental. Esses
estudos se concentram no desenvolvimento e na aplicacdo de sistemas pilotos de
ETEs para a remocéo de micropoluentes, além de aperfeicoar e hibridizar tecnologias
de ponta nas instalacdes de tratamento existentes.

Atualmente, o tratamento de aguas residudrias se concentra principalmente na
remocdo de soOlidos suspensos, materia organica biodegradavel e nutrientes.
Entretanto, com o avanco do conhecimento sobre a presenca de contaminantes
emergentes no meio ambiente, essas tecnologias de tratamento precisardo ser
atualizadas para garantir maior eficiéncia energética, viabilidade econdmica e
sustentabilidade ambiental [31]. Dessa forma, é fundamental investir em estudos
nessa area. Paises em desenvolvimento, como o Brasil, enfrentam desafios
significativos para atender a demanda de tratamento de 4gua em grande escala, mas
tambeém apresenta um alto nivel de industrializacdo. Adiciona-se também o fato do
Brasil ser o sétimo pais mais populoso do mundo, o que reforca a importancia de

estratégias eficazes de tratamento de agua.



Nesse cenario, 0s processos de oxidacdo avancada (POA) destacam-se como
estratégias promissoras que estdo na vanguarda das pesquisas ambientais e da
engenharia. Os POAs envolvem uma série de procedimentos integrados para a
remocdo eficaz de poluentes emergentes e podem ser utilizados como uma técnica
de pré-tratamento da &gua, precedendo o tratamento biolégico com micro-
organismos [32].

Os POAs tém como principal objetivo a geracdo espécies radicalares,
principalmente o radical hidroxila (*OH), responsaveis pela degradacéo eficiente de
moléculas poluentes. Esses processos incluem técnicas como fotolise, fotocatéalise,
ozonizacgéo, reacdo de Fenton, oxidacdo anddica, entre outros. Assim, a formacao
dos radicais hidroxilas ocorre, em geral, por meio da decomposicao de perdxido ou
pelo processo de water splitting [33, 34].

Neste trabalho, serdo estudados os processos de geracdo de radicais hidroxila
na fotocatalise e eletrocatalise, além de compreender como esses processos podem
ser integrados no método fotoeletrocatalitico para a remocao do farmaco supracitado
no corpo do texto.

A degradacdo de moléculas poluentes ou a quebra da molécula da agua por
fotolise ocorre apenas sob radiacdo luminosa. Algumas moléculas presentes no meio
ambiente podem ser degradadas naturalmente pela radiagédo ultravioleta do espectro
solar, especialmente pelos tipos UV, UV e UVc. Contudo, essas radiaces ndo sao
suficientes para degradar muitas moléculas, pois a maioria das ligacdes quimicas
requer uma energia superior a aproximadamente 4,9 eV para serem rompidas. Assim,
a radiacdo UV, com comprimento de onda (1) variando entre 254 a 280 nm, possui
uma energia de aproximadamente 4,43 a 4,87 eV, o que explica porque essa radiacdo
ndo € suficiente para romper a maioria das ligacbes moleculares. Alem disso, a
radiacdo UVC é amplamente filtrada pela camada de ozdnio, de modo que apenas

cerca de 5 % chega a superficie terrestre. Além disso, fatores como fluxo de fotons



das ldampadas UV, a presenca de determinados grupos funcionais na molécula e
acidez do meio podem impactar significativamente a eficidcia da remocdo de
contaminantes emergentes por fotolise [35-37].

Quando o processo de fotolise é acoplado a um catalisador, ele passa a ser
denominado fotocatalise, e a literatura muitas vezes apresenta definicBes que se
assemelham as de catalise convencional [38]. De acordo com Ohtani [39], uma
reacdo fotocatalitica é induzida pela absorcdo de foétons por um material sélido que
néo sofre alteragcdes quimicas (na composicao e estrutura) durante ou apds a reacgéo.
Diferentemente da eletrélise, 0 mecanismo reacional da fotocatalise € ativado pela
formacdo de espécies carregadas, como elétrons na banda de conducdo (e ) €
lacunas na banda de valéncia (h*v)), necessarias para gerar espécies radicalares com
alto poder oxidante. O autor exclama ainda que a principal diferenca entre esses dois
tipos de reacOes esta nos seus principios termodindmicos. Enquanto um catalisador
visa reduzir a energia de ativacdo de uma reacdo, um fotocatalisador ndo se limita a
reag0es termodinamicamente espontaneas (AG < 0). Essa diferenca permite que
reacdes de armazenamento de energia ocorram, como na divisdo da molécula de agua
em oxigénio e hidrogénio.

Nessa perspectiva, as estratégias mais buscadas para serem aplicadas na
remocao de compostos organicos em aguas residuarias baseia-se no principio de
aproveitamento do oxigénio gerado por reagdes fotocataliticas. O oxigénio molecular
é considerado um oxidante ambientalmente amigavel, econémico e abundante na
natureza. Assim, quando o O, é ativado, ele produz espécies reativas, como O
(oxigénio singleto), <O, (radical superdxido), *OH (radical hidroxila) e H,O,
(peréxido de hidrogénio) que sdo reconhecidos como agentes responsaveis pela
oxidacdo de moléculas de interesse ambiental [40-42].

Para isso, materiais com propriedades semicondutoras tém sido amplamente

investigados em aplicagdes fotocataliticas. Os materiais mais utilizados incluem os



oxidos metalicos do tipo TiO,, ZnO, SnO,, WO3 e Fe,03, além de sulfetos metalicos,
como CdS e ZnS. Esses compostos sdo atraentes por serem de facil sintese,
possuirem baixo custo relativo e serem facilmente ativados pela luz, entre outras
caracteristicas [43]. Essa classe de materiais se distingue dos condutores e isolantes
pela energia de separacdo entre as bandas de conducéo e valéncia (band gap). Nesse
contexto, todo semicondutor é capaz de absorver os fotons que sdo emitidos em um
sistema, promovendo a excitacdo de elétrons, e ), € a geragdo simultanea de
vacancias, h*py), nas bandas de energia mencionadas. Uma vez formadas, essas
devem reagir com outras moléculas para estimular a formacéo de radicais no meio.
No entanto, o principal desafio € minimizar a recombinacdo destas cargas (e~e h*),
que resulta na reducdo da atividade catalitica do semicondutor.

Atualmente, os Oxidos metalicos tém sido amplamente estudados como
catalisadores para aplicacdo em processos de tratamento de 4gua. Nota-se que a
eficiéncia desses processos € melhorada quando os 6xidos metélicos séo sintetizados
na forma de nanoestruturas[44]. Pois a nanoestruturacdo destes materiais pode
promover uma separacdo de carga mais eficiente, devido ao aumento da area
superficial, o que pode levar a propriedade de confinamento quantico da carga. Além
disso, a maioria desses compostos é opaca, uma caracteristica relevante para
disposistivos que utilizam luz ou radiagdo, pois permite que compostos absorvam
maior qunatidade de fotons [45, 46]. Entretanto, a obtencdo desses compostos em
nanoescala e com a morfologia desejada ainda representa um desafio nos laboratorios
de pesquisas, uma vez que quando dispersos sobre uma superficie condutora, esses
materiais tendem a formar agregados (aglomerados), enquanto o objetivo € que as
nanoparticulas estejam dispersas para aumentar a disponibilidade de sitios cataliticos
[47, 48].

No que se refere a eletrocatalise, que é o processo de aceleragdo de reagdes

eletroquimicas atraves do uso de um catalisador, as perspectivas tém se concentrado
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na aplicacdo desse método para enfrentar futuras crises energéticas decorrentes do
uso de combustiveis fosseis [49]. Nesse contexto, a eletrocatalise se apresenta como
uma estratégia ecologica para a geracdo de energia, especialmente por meio da
tecnologia de células combustiveis. Nessas células, a energia quimica dos reagentes
é convertida em energia elétrica durante atravésas reacdes de oxidacdo e reducao
que ocorrem nos eletrodos. Por exemplo, no processo de eletolise da 4gua, a oxidagao
do hidrogénio (Equacdo 1) libera prétons e elétrons, enquanto a reducdo do oxigénio
(Equacdo 2) utiliza esses elétrons e prétons para formar agua, gerando uma corrente

elétrica [49-51]. Essas reacOes sdo exemplificadas nas Equacbes 1 e 2:

oxidacéo do hidrogénio - 2H, — 4H" + 4e” EqQ. 1

reducédo do oxigénio - O, + 4e~ + 4H" — 2H,0 Eq. 2

Concomitantemente, esses métodos, quando configurados em sistemas
acoplados que promovem a evolucdo de oxigénio e a formacao de espécies oxidantes,
evidenciam o uso da fotoeletrocatalise como uma estratégia emergente para a
degradacéo de compostos organicos. Assim, a fotoeletrocatalise combina principios
de fotdlise, que utiliza luz para a degradacdo de moléculas poluentes, e de
fotocatalise, que envolve a ativacdo de um catalisador por luz, com a eletrolise, que
promove a decomposic¢do de compostos usando uma corrente elétrica. Ao unir essas
abordagens, a fotoeletrocatalise se diferencia por permitir a absorcdo de luz por um
semicondutor que gera elétrons e lacunas, e a0 mesmo tempo aplica uma corrente
elétrica externa para aumentar a separacdo das cargas e melhorar a eficiéncia na
formacéo de espécies reativas.

Assim, essa combinacdo supera a limitacdo de recombinacdo de cargas vista

na fotocatalise e na fotdlise, maximizando a producéo de espécies oxidantes, como
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radicais hidroxilas. Para a aplicacdo bem-sucedida dessa técnica, é necessario estudar
as  propriedades dos  materias  semicondutores  utilizados  como
fotoeletrocatalisadores, que devem ser mecanicamente resistentes, inerte em diversos
meios e ndo corrosivos. Dessa forma, os semicondutores precisam garantir uma
durabilidade e eficacia adequadas para 0 processo de degradacdo de contaminantes

organicos.

1.4.Materiais aplicados em sistemas foto-eletrocataliticos

Embora a fotoeletrocatdlise (PEC) ainda seja vista como uma abordagem
promissora, mas de alto custo operacional e energético, ela vem sendo aplicada em
0 tratamento de esgoto. A maioria desses projetos busca desenvolver sistemas de pre-
tratamento que complementem os métodos fisico-quimicos e bioldgicos tradicionais
de tratamento de agua. Além disso, a PEC tem sido estudada em combinacdo com
outros POAs, como sonolise e UV/H,/O,, com o objetivo de aumentar a eficiéncia
dos processos de descontaminagéo [52].

Dessa forma, o processo fotoeletrocatalitico combina a acdo de fotons e
eletricidade para promover as reacdes de oxidacao ou reducdo[53]. Nesse processo,
um semicondutor fotossensivel é irradiado por uma energia igual ou superior ao seu
band gap, o que gera os pares de elétron-buraco (e /h*) [54]. Logo, esses portadores
de carga sdo essenciais para a reacdo de oxidacdo das moléculas do poluentes, pois
0s elétrons excitados e os buracos gerados pela absorcdo da luz se movem atraves do
material catalitico [55]. No entanto, para que as cargas sejam aproveitadas na reacao
desejada, € necessario adotar estratégias que garantam uma separacdo eficiente dos
portadores de cargas. A aplicacdo de corrente ou potencial elétrico ajuda a direcionar
as cargas para polos opostos, mantendo-as separadas [56]. Assim, os portadores de
carga podem conduzir as reacOes de oxidacdo e reducdo. Essas reagGes ocorrem na

interface do eletrodo, onde os elétrons fornecidos pelo catalisador fotossensivel sdo
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usados para reduzir substancias, enquanto os buracos oxidam as moléculas organicas

(como a ciprofloxacina) presentes no meio [57], conforme ilustrado na Figura 2.
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FIGURA 2 — Transferéncia de cargas via fotoeletrocatalise.

1.4.1. Fe,0O4

O ferro € um elemento que apresenta variagcbes nos estados de oxidacéo,
resultando em trés tipos de compostos com propriedades distintas, sendo a hematita
um dos 6xidos de ferro que pode ser obtido na forma de nanoparticulas magnéticas
(a-Fe203). Esse composto possui fortes interacdes elétron-elétron e elétron-foton,
tornando-o um semicondutor optoeletrénico eficiente e ecologicamente favoravel
para aplicacOes fotoeletrocataliticas [58, 59]. A sua capacidade de absorver energia
luminosa é particularmente interessante, pois a a-Fe,O3; pode iniciar sua
fotoexcitacdo na regido do infravermelho préximo. Embora a hematita responda bem
ao aumento da condutividade, a fotocorrente gerada ndo é estavel se a energia
aplicada estiver abaixo dos valores de band gap, que correspondem a faixa de
comprimentos de onda de absor¢éo em torno de 650 a 560 nm, com energia estimada
emE;=19a22¢eV.
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Para superar essa desvantagem em processos de degradagdo
fotoeletroquimica, eletrodos fabricados com a-Fe,O3 foram combinados com outros
semicondutores. Um exemplo é o estudo realizado por Adhikari et al [60], no qual o
material Fe,Os/Bi,WOs foi usado para degradacao de tetraciclina. Os testes foram
conduzidos em diferentes condicdes para avaliar a influéncia da luz, corrente e uso
do semicondutor nos processos de fotoeletrocatalise, fotocatalise, eletrocatalise,
eletrolise e fotdlise). O resultado mais promissor foi obtido na PEC, que apresentou
uma maior taxa de degradacdo, com uma constante cinética estimada em k = 24,69
x 1073 min~! [60].

Outra combinacdo de fotoanodos mencionada na literatura € o Ag010-
BiVO./Fe;0s. Esse sistema foi aplicado na degradacéo fotoeletrocatalitica do corante
laranja de metila. Os métodos de oxidacdo foram realizados com BiVO,, Fe,Os-
BiVO, e Ag010-BiVO.4/Fe,03, sendo o sistema alimentado com peroxido de
hidrogénio para diminuir a taxa de recombinacdo eletronica, que teve um conteudo
de degradacéo de 30 %, 43 % e 51 %, respectivamente [61].

Um fotoanodo de Fe,O3/BiVO, [62] também foi sugerido para melhorar o
desempenho fotoeletrocatalitico do vanadato de bismuto, com a modificacdo das
camadas ultrafinas de Fe,O3. Esse método mostrou um aumento de 1145 % na
resposta da fotocorrente e reducdo da recombinacdo de carga em relacdo ao
absorvedor puro (Fe;Os). O eletrodo foi aplicado na degradacdo de fenol, e os
resultados obtidos mostraram uma diminuigdo de aproximadamente 68,9 % no
carbono organico dissolvido com o eletrodo Fe,O3/BiVO, e 42,3 % com o eletrodo
Fe,0s.

Além disso, outros trabalhos tém investigado as propriedades optoeletrénicas
de diferentes materiais em combinac¢do com a hematita, como gCsN4/Fe,O3 [63];
WOs/Fe,03 [64]; AgsPO4/Fe,03 [63, 65]. Dessa forma, a hematita continua a receber

crescente atencdo nesse tipo de estudo, pois ainda apresenta muitos resultados
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insatisfatorios em relacdo a estabilidade das cargas geradas e a taxa de remocdo de
contaminantes. Por esse motivo, novas configuracfes de modificacdo estdo sendo
continuamente exploradas, utilizando diferentes classes de compostos quimicos,

como oxidos, sulfetos metalicos, nitretos e ions dopantes.

1.4.2. BiOl e BiOBr

Nos ultimos anos, materiais com propriedades fotocataliticas, que promovem
a separacdo elétrons e lacunas fotoinduzidas (e /h*), tém se mostrado promissores
para o tratamento de aguas residuarias [66]. Entre os diversos materiais estudados,
destaca-se os 0xidos metélicos a base de bismuto, como o BisTiz01,[67], Bi.O3[68],
BiFeO;[69], BiFeWOg [70], BiVO4[71], Bi,WOs[72], Bio.M00g[73], BioFesOq[74],
BisFeTizOy5 [75], BisTi301, [67]. Além de sulfetos (Bi,Ss3) [76] e oxihaletos como
BiOl, BiOBr e BiOCI também tém sido considerados materiais emergentes devido a
sua eficiéncia fotocatalitica. Esses materiais possuem a capacidade de decompor
poluentes organicos presentes nas aguas residuarias, contribuindo significativamente
para a preservacao do meio ambiente.

Os compostos do tipo BiOX pertencem ao grupo de semicondutores de 0xidos
terndrios V-VI-VII [77] e séo caracterizados por uma estrutura de matlockita

tetragonal, como apresentado na Figura 3.

@ Bi
o1
® 0

o

FIGURA 3 — Estrutura cristalina dos BiOX.
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A expressdo quimica do grupo € comumente representada como [M205] [Xn],
onde M é o0 metal e X é o0 haleto[78]. A estrutura cristalina desses compostos consiste
em camadas semelhantes a fluorita [M»0,], que sdo intercaladas entre camadas
duplas de halogénio, formando a camada [X-BiO-Bi—X]. Esses compostos tém
atraido atencdo significativa devido as suas propriedades fotocataliticas unicas, que
os tornam eficazes na decomposicdo de poluentes organicos em aguas residuérias. A
disposicdo das camadas na estrutura cristalina facilita a separacdo eficiente de
elétrons e lacunas fotoinduzidas, melhorando a reatividade fotocatalitica. Além
disso, os materiais BiOX sdo conhecidos por sua estabilidade quimica e resisténcia
a corrosdo, 0 que os torna adequados para aplicacbes ambientais duradouras.
Exemplos desses compostos incluem BiOl, BiOBr e BiOCI (Figura 3), que tém
demonstrado potencial significativo na purificacdo de agua e na degradacdo de
contaminantes persistentes [79].

O BiOIl tem sido amplamente relatado para a degradagdo de poluente sob
iluminacéo do espectro visivel devido a sua estrutura eletronica mais simples e menor
band gap (Eq = 1,63 a 2,1 eV) [79]. Assim como diversos semicondutores ha a
necessidade de melhorar sua eficiéncia por técnicas de dopagem, heterojuncéo,
fotossensibilizadores e até mesmo por méetodos de sintese variada [80].

Dessa forma, o BiOl um material semicondutor que apresenta propriedades
eletrbnicas e Gticas que chamam a atencdo em estudos de foto-eletrocatalise [81].
Este semicondutor tem uma estrutura cristalina tetragonal, que se assemelha a do tipo
bismutita, composta por camadas alternadas de bismuto (Bi) e oxiiodeto (10) ligados
por interacdes de Van der Waals (Figura 3). No que se refere as suas propriedades
eletronicas, este material € um semicondutor do tipo p com uma banda proibida
indireta entre 1,7 a 1,9 eV. O material que apresenta um comportamento do tipo p
significa que os portadores majoritarios sao buracos, o que influencia o seu uso em

dispositivos eletronicos e optoeletronicos [82].
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Apesar do BiOIl ser um material emergente com muitas vantagens, ainda
existem desafios em relacéo a estabilidade sob condi¢des operacionais e a eficiéncia
em sistemas sob iluminacéo ou irradiacdo [83]. Assim, a modificacdo da superficie
e na dopagem para melhorar as propriedades e a funcionalidade do BiOl [84]. Além
disso, combinar o BiOl com outros materiais para formar hetero-estruturas eleva as
suas propriedades eletronicas [85] e torna-se uma area promissora de estudos.

O BIiOBr possui uma estrutura cristalina tetragonal similar a estrutura da
sillenita [86]. E composto por camadas alternadas de bismuto-oxigénio (Bi-O) e
bromo (Br), também com interacdes de Van der Waals. Apresenta um band gap na
faixa de 2,6 a 2,8 eV [87]. Diversos métodos de sintese séo utilizados para preparar
0 BiOBr, incluindo métodos hidrotermais, solvotérmicos, entre outros [88]. Além
disso, € altamente eficiente em aplicacdes fotocataliticas, especialmente na
degradacdo de poluentes ambientais, devido a sua capacidade de gerar espécies
reativas de oxigénio quando submetido a irradiacéo ultravioleta [87].

Ambos o0s materiais quando apresentados na forma de composito
(BiOI@BIiOBr) pode fornecer caracteristicas aprimoradas em relacdo aos seus
componentes individuais. O compdsito representa um avango significativo na
engenharia de materiais, principalmente na sintese de materiais fotocataliticos e
optoeletronicos, no qual a combinacdo de BiOl e BiOBr cria um material com

propriedades superiores.

1.5.Tipos de heterojuncdes

A base da heterojuncéo é a utilizacdo de dois semicondutores com band gap
estreito para reduzir a recombinacdo de cargas quando o material € foto-excitado
[89]. Considerando que a maioria dos semicondutores fotocataliticos citados em
literatura apresentam algumas desvantagens, principalmente relacionadas a

recombinacdo de cargas (elétrons e buracos), diferentes estratégias de modificacéo
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de superficie e formacdo de juncbes sdo as praticas mais citadas na area de materiais
para obter semicondutores de melhor desempenho para uso na degradacdo de
contaminantes emergentes [90]. Assim, a heterojuncédo é viavel devido a separacéo
elétron-buraco foto gerada na superficie do semicondutor [91].

As heterojuncdes entre dois materiais semicondutores sdo interfaces formadas
quando dois materiais semicondutores diferentes sdo juntados [92]. Desempenham
um papel importante em dispositivos eletroquimicos que melhoram o transporte de
carga. Nesse contexto, existem trés tipos principais de heterojuncbes que se
diferenciam com base no alinhamento das bandas de energia dos semicondutores:
Tipo I, Tipo Il e Tipo 111 [93].

Na heterojuncéo do Tipo I, a banda de conducéo e a banda de valéncia de um
dos semicondutores estdo completamente dentro das respectivas bandas do outro
semicondutor [94]. A banda de condugdo do semicondutor | (maior energia) esta
acima da banda de conducéo do semicondutor Il (menor energia), enquanto a banda
de valéncia do semicondutor | (menor energia) esta abaixo da banda de valéncia do

semicondutor Il (maior energia), como esquematizado na Figura 4 [95].

Semicondutor 1

Semicondutor 11

Tipo 1

FIGURA 4 — Esquema de transferéncia de cargas de heterojuncéo do Tipo I.

Assim, gquando o semicondutor é excitado com uma energia igual ou superior

a energia de banda proibida, os elétrons da banda de valéncia (e) sdo excitados para
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a banda de conducéo deixando uma lacuna na banda de valéncia (h*). Quando este
fendmeno ocorre, as cargas podem migrar entre as bandas de energia semelhantes e
as direcOes das cargas (elétrons e buracos) sdo influenciadas pelo alinhamento das
bandas de conducéo e valéncia entre o semicondutor | e 11, conforme a estabilidade
energética [96].

Na heterojuncao do Tipo Il, ocorre a excitagdo de cargas tal como ocorre na
heterojuncdo do Tipo I, porém os perfis dos semicondutores em relacdo aos niveis
de energias sdo distintos. A banda de conducdo e a banda de valéncia de um
semicondutor estdo deslocadas em relacdo as bandas do outro semicondutor, tal
como mostrado na Figura 5 [97]. Nesse contexto, a banda de conducdo do
semicondutor | (maior energia) estd acima da banda de conducdo do semicondutor Il
(menor energia), enquanto a banda de valéncia do semicondutor I (menor energia)

estad acima da banda de valéncia do semicondutor Il (maior energia) [98].

Semicondutor I

€

X

h+

Semicondutor Il

Tipo II

FIGURA 5 — Esquema de transferéncia de cargas de heterojuncéo do Tipo II.

Dessa forma, os elétrons tendem a se acumular no semicondutor com a banda
de conducéo mais baixa, enquanto os buracos se acumulam com a banda de valéncia
mais alta, levando a separacdo espacial das cargas no sentido oposto. Assim, a

heterojuncdo do Tipo Il é especialmente necessaria para a separacdo das cargas,
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reduzindo a recombinacdo de elétrons e buracos, aumentando a eficiéncia em
sistemas fotocataliticos. Pois, a reducao de recombinacédo de cargas é essencial para
que os elétrons possam participar de reacdes de reducgéo e os buracos participam de
reagOes de oxidacao [99].

Como apresentado na Figura 6, na heterojuncdo do Tipo Ill, a banda de
conducdo do semicondutor Il esti abaixo da banda de valéncia do semicondutor |
[100]. Este alinhamento resulta em uma sobreposicdo onde ndo ha uma faixa de
energia comum para os estados de conducao e valéncia entre os dois materiais. Esse
tipo de heterojuncao néo é a configuracdo mais comum ou indicada para sistemas de
degradacéo por foto-eletrocatalise devido a sua natureza de tunelamento quantico e

caracteristicas diferenciadas de transporte de cargas [101].

Semicondutor I
e
Semicondutor IT

h+

Tipo 111

FIGURA 6 — Esquema de transferéncia de cargas de heterojuncdo do Tipo IlI.

Isso se da pela falta de uma barreira para as bandas de conducéo e valéncia. A
mobilidade de cargas pode ser muito alta, 0 que é uma caracteristica diferenciada
para dispositivos eletrbnicos, mas ndo necessariamente para foto-eletrocatalise, onde

a separacao e a retencdo das cargas em locais especificos sao mais importantes. Por
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IS0, considera-se que para sistemas de degradacdo de compostos organicos por foto-
eletrocatalise a heterojuncdo do Tipo Il é mais favoravel para o aprisionamento de
cargas que promova a oxidacédo desejada.

Com isso, a teoria de mecanismo de transferéncia de cargas conhecido como
Esquema Z refere-se a um design de sistema em que dois semicondutores diferentes
que sdo combinados para melhorar a eficiéncia na separacéo e utilizacdo de cargas
fotogeradas, semelhante ao mecanismo de transferéncia de cargas do Tipo Il [102].
Neste tipo de sistema, a montagem é feita por meio de dois semicondutores com
configuracdo de banda escalonada utilizando o mecanismo fotocatalitico tipo 1l
[103]. Assim, um semicondutor I normalmente tem uma posicdo na banda de
conducgdo com elétrons em um nivel mais alto que os elétrons na banda de conducéo
do semicondutor Il, esta configuracdo permite a migracdo de elétrons no sentido

horéario, conforme mostrado na Figura 7 [104].

Semicondutor I
Reducdo

e €N

. ' S
Semicondutor IT
h+
ﬁ% Semicondutor I

Semicondutor IT

Tipo 11 Esquema Z

FIGURA 7 — Transferéncia de cargas via Esquema Z.

Por outro lado, buracos foto gerados na banda de valéncia podem migrar de

uma banda para a outra de forma reversa [104]. Assim, o mecanismo do tipo 1l
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assume essa separacdo de cargas, pois elétrons e buracos fotoinduzidos séo
acumulados no semicondutor | para uma reacdo de oxidacédo [105]. No entanto, essa
vantagem de separacdo de cargas depende de portadores de carga em uma série de
reag0es de reducdo e oxidacdo que ocorrem no sistema. Portanto, propor um
mecanismo que lide com uma recombinacdo dessas cargas em uma direcdo
especifica (Esquema Z) é uma estratégia que tem se mostrado promissora entre 0s
modelos de juncdo apresentados na integra [106]. Destaca-se, nesse contexto, a
heterojuncdo proposta por He et al[107], que desenvolveu um fotocatalisador de
nanoparticulas de hematita encapsuladas em matrizes de nanotubos de CeO,,
demonstrando excelente eficiéncia na separacdo de cargas para a degradacédo de
tetraciclina. Além disso, outros pesquisadores relataram estruturas em esquema Z
com pontos quanticos de BiOIl e gC3N4[108], observando que essa configuracao
desempenhou um papel fundamental no aprimoramento dos materiais propostos,
resultando em recombinacdes de carga mais fracas.

Portanto, os materiais semicondutores tém demonstrado grande eficiéncia em
aplicaces fotoeletrocataliticas para a degradacdo de contaminantes emergentes,
principalmente devido a sua capacidade de gerar espécies oxidantes altamente
reativas que promovem a mineralizacdo eficaz de moléculas organicas. A formacéo
de heterojuncdes, como do tipo Il em esquema Z, tem se mostrado uma estratégia
promissora ao favorecer uma melhor separacdo de cargas fotogeradas e reduzir as
taxas de recombinacdo de portadores de cargas. Essa configuracdo melhora a
estabilidade dos materiais frente as condi¢cfes reacionais e amplia sua eficiéncia,
tornando-os alternativas viaveis e sustentaveis para o tratamento avancado de aguas

residuarias.
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2. OBJETIVOS
2.1.0Dbjetivo geral

v’ Sintetizar materiais nanoestruturados, caracteriza-los e aplica-los na
fabricacdo de fotoanodos que serdo utilizados na foto-eletrodegradacdo do

antibiotico ciprofloxacina.

2.2.0bjetivos especificos

v" Sintetizar, modificar e caracterizar os materiais semicondutores (Fe,Os,
BiOI@BIiOBr e Fe,Os/BiOl@BiOBr) com propriedades foto-eletrocataliticas;

v’ Otimizar os parametros para a degradacao de CIP;

v' Desenvolver o método para monitoramento por técnicas analiticas
convencionais (UHPLC-Q-ToF-MS; TOC);

v' Identificar os possiveis compostos originados na célula eletroquimica a partir
do analito alvo e sugerir suas respectivas estruturas;

v" Sugerir o mecanismo da reacdo nos principais pontos da curva de velocidade
de decaimento da concentracao;

v' Realizar testes de identificacdo de radicais hidroxilas geradas no sistema de
degradacéo;

v' Estimar a toxicidade dos subprodutos em relacdo a CIP (T.E.S.T. e ECOSAR).

Os resultados reportados e discutidos nesta tese de doutorado foram
publicados no seguinte artigo: Maria H.A. Feitosa, Anderson M. Santos, Ademar
Wong, Carlos A.F. Moraes, Guilherme M. Grosseli, Otaciro R. Nascimento, Pedro
S. Fadini, Fernando C. Moraes. “Photoelectrocatalytic removal of antibiotic
ciprofloxacin using a photoanode based on Z-scheme heterojunction”. Chemical
Engineering Journal, v. 493, p. 152291, 2024. DOI: 10.1016/j.cej.2024.152291. O
conteudo foi reutilizado na tese com a devida permissao da Elsevier: 241023-002242.
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3. MATERIAIS E METODOS

Os reagentes utilizados neste trabalho foram de grau analitico (pureza > 99 %).
Solugdes aquosas foram preparadas com agua ultrapura com resistividade > 18,0 MQ
cm obtida do Milli-Q System, Direct 8 (Millipore, EUA). O antibidtico
ciprofloxacina (CIP), cloreto de ferro (111), cloreto de potéssio, fluoreto de sédio,
sulfato de sadio, isopropanol, hidréxido de sodio, acido cloridrico, acido acético,
iodeto de potéssio, brometo de potassio, acido humico, carbonato de sédio e didxido
de estanho dopado com fldor (resistividade de superficie ~7,0 Q/sq) foram obtidos
da Sigma Aldrich (USA). Etilenoglicol, fosfato monopotassico, fosfato dipotassico
e sulfato de sodio foram obtidos da Synth (Brasil). A solucéo estoque de CIP 1,0 x
1072 mol L' foi preparada diretamente em uma solucédo aquosa de acido cloridrico
0,010 mol L.

3.1.Fabricacéo do fotoanodo FTO/Fe203

O eletrodo FTO/Fe,O3; foi obtido por eletrodeposicdo pela técnica de
voltametria ciclica em placa de vidro de FTO com duas dimensdes: 1,0 cm? (estudos
de caracterizacgéo eletroquimica - em uma célula fotoeletroquimica de 10,0 mL). As
placas de FTO com éarea de 40,0 cm? foram utilizadas para degradacdo do antibidtico
em célula fotoeletroguimica de 500,0 mL. Inicialmente, as placas FTO passaram por
tratamento de limpeza ultrassdnica com agua e alcool isopropilico, sucessivamente,
cada uma por 3 minutos. Os precursores utilizados na sintese da hematita foram
adaptados do método relatado por Schrebler et al [109].

A fonte de ions Fe** (solucéo de FeCls 0,050 mol L") foi preparada em solugéo
aguosa contendo cloreto de potéssio (0,010 mol L™') e fluoreto de sédio (0,010 mol
L™'). Desta solucdo preparada, 60,0 mL foram adicionados a uma célula

eletroquimica, seguido pela adicdo de 5,0 mL de peroxido de hidrogénio (30 %). A
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célula eletroquimica continha um eletrodo de trabalho (FTO), um contra-eletrodo
como folha de platina e um eletrodo de referéncia como Ag/AgCIl/KCI (3,0 mol L™).
As condi¢des da técnica de voltametria ciclica para depositar FeOOH foram: E =
—0,6 a+ 0,4 V, velocidade de varredura de 50 mV s, passo de potencial de 7,1 mV
e 50 ciclos. Ap6s a preparacdo do eletrodo, foi realizado um programa de
aquecimento de 500 °C, com 5 °C/min por 5 h para obtenc¢édo da fase cristalina do

dxido de ferro (Fe,O3), especificamente a hematita.

3.2.Fabricacédo do fotoanodo FTO/Fe.Os/BiOlI@BiOBr
O fotoanodo FTO/Fe,O4/BiOI@BIOBTr foi obtido adaptando procedimentos

propostos por Cao et al [110] para sintese de nanoparticulas de 6xido de iodeto de
bismuto (BiOl) e 6xido de brometo de bismuto (BiOBr), conforme ilustrado na

Figura 8.

Sintese
Eletroquimica

—

: £alcinacﬁo
400 °C; 5 horas

(B) ¥

C_3
J(l KBr Q Aquec.
' 160 °C

Bi(NO,); . 5H,0 o
Agitagiio / 2 horas BiOI@BiOBr
Agitacdo / 1 hora

/

FIGURA 8 — Etapas de preparacdo do fotoanodo: (A) FTO/Fe,O3 e (B) sintese de
BiOlI@BIiOBr e construcdo de materiais compositos.

Para isso, uma solucéo de 0,40 mol L' de nitrato de bismuto em etilenoglicol

foi preparada e agitada magneticamente por 2 h até a completa dissolucao, resultando
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em uma suspensdo homogénea. Posteriormente, 0,70 g de iodeto de potassio
(equivalente a 0,20 mol L™!) foram adicionados lentamente a suspenséo, obtendo-se
uma cor avermelhada. A solucdo resultante foi submetida a agitacdo ultrassdnica por
30 minutos, apds o que foi adicionado 1,0 mL de &cido acético. Apos esta etapa, 1,42
g de brometo de potassio (equivalente a 0,60 mol L) foram adicionados a solucéo,
que foi entdo agitada por ultrassom por mais 30 minutos até obter uma suspensao

amarelo-laranja.

3.3.Caracterizacao foto (eletroquimica) dos fotoanodos

As medidas fotoeletroquimica foram realizadas utilizando um
potenciostato/galvanostato PGSTAT204 acoplado a um kit de driver Autolab Eco
Chemie LED (Utrecht, Holanda), controlado pelo software NOVA 2.1. Para a
caracterizacdo eletrogquimica, utilizou-se uma ceélula eletroquimica de borossilicato
equipada com uma janela de quartzo, volume méaximo de 10,0 mL, conforme
mostrado no sistema eletroquimico miniaturizado nas Figuras 9A e 9B. A montagem
da celula incluiu trés eletrodos: um eletrodo de trabalho (FTO/Fe,Os; ou
FTO/Fe,03/BiOI@BiOBr) com area de A = 1,0 cm?, uma placa de platina servindo
como contra-eletrodo (A = 1,0 cm?) e Ag/AgCI/KCI (3,0 mol L") como eletrodo de
referéncia. A técnica voltametria linear com faixa de potencial E = 0,0 a +0,9 V
conduzida a uma taxa de varredura de 50 mV s* foi empregada para caracterizagéo
eletroquimica. ApoOs observacdo dos resultados da fotocorrente, o sistema foi
transferido para o sistema de degradacao para otimizagédo do processo.

As medidas de Mott-Schottky foram realizadas na célula eletroquimica
contendo 0,10 mol L' de sulfato de sédio pH 5,5, servindo como eletrélito de
suporte. As condicdes de operacdo envolveram uma frequéncia de 1000 Hz com
amplitude AC de 10 mV. Para determinar os potenciais de valéncia e banda de
conducéo, os potenciais medidos de Ag/AgCI/KCI (3,0 mol L) foram convertidos
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em potenciais NHE (eletrodo de hidrogénio normal) usando a Equacdo de Nernst:
Ente = E%giageiker + 0,059pH; onde E°agiageiker = 0,210 V.

(A) (B)

FIGURA 9 — Representacdo da célula eletroquimica miniaturizada e do sistema de
degradacéo.

As medidas de espectroscopia de impedancia eletroquimica (EIS) foram
realizadas trocando apenas o eletrodo de trabalho da célula eletroquimica;
FTO/Fe,03; FTO/BiOI@BIOBr e FTO/Fe,03/BiOI@BiOBr. As condi¢des foram
faixa de frequéncia de 10° a 0,01 Hz, potencial de circuito aberto, solugdo de Na,SO,
0,10 mol L.

3.4.Caracterizacao estrutural, morfoldgica e optica

A caracterizacdo morfologica foi realizada utilizando a técnica de microscopia
eletrénica de transmissdo (FEI TECNAI (G2 F20), Holanda) e microscopia
eletrénica de varredura (SEM FEG XL 30 (JEOL, EUA)). A caracterizagéo estrutural
dos filmes foi realizada via difracdo de raios X utilizando um difratdbmetro Bruker
modelo D8 Advance ECO (Bruker, EUA), radiacdo K, Cu operando em 25 mA e 40
kV, utilizando configuracdo de Bragg — geometria Brentano 0-0 com didmetro do

goniémetro de 250 mm. A determinacdo da diferenca de energia da banda
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semicondutora foi realizada por espectroscopia UV-vis. Isso envolveu o uso de um
espectrofotdmetro Cary 7000 UV-vis-NIR (Agilent, EUA) operando em modo de
refletancia difusa. A técnica XPS (espectroscopia de fotoelétrons de raios X) foi
utilizada para caracterizar a composicdo elementar da superficie
Fe,04/BiOI@BIiOBr.

3.5.Performance foto-eletrocatalitica

A degradacdo de CIP foi realizada em uma célula fotoeletroquimica com
capacidade volumétrica de 500,0 mL (volume da solugcdo 400 mL), equipada com
tampa de Teflon® com 6 furos (Fig. 9B). Contém um tubo de quartzo acoplado a uma
lampada ultravioleta (UVC, A = 280 — 100 nm, 9,0 W) inserido no orificio central.
Os eletrodos utilizados foram: eletrodos de trabalho: FTO/Fe,O; ou
FTO/Fe,03/BiOI@BIOBr; um contra-eletrodo de didxido de titanio platinizado e
Ag/AgCI/KCI (3,0 mol L") como eletrodo de referéncia. As aliquotas foram
retiradas ao longo do tempo usando uma seringa (3,0 mL) para monitorar o
decaimento da concentracdo medindo a absorbancia no pico de maior absorvancia da
molécula. Uma solucéo estoque de ciprofloxacina a 1,0 x 102 mol L™! foi preparada
para testes de degradacdo e construcdo de uma curva de calibracdo analitica para
monitorar o processo (7,0 x 107° — 4,0 x 107 mol L™"). Os parametros de otimizacao
incluiram concentracdo de antibidtico, forca ibnica, pH, potencial de trabalho e
composicéo do eletrodo.

As curvas de decaimento da concentragdo de ciprofloxacina foram
apresentadas como dados percentuais (%), transformando os dados de absorbancia
em concentracfes usando a equacdo 3. A equacdo 4 foi empregada para definir o
processo de pseudo-primeira ordem, constantes cinéticas foram derivadas para
avaliar a taxa de decaimento do CIP. Finalmente, a equacdo 5 foi usada para

determinar o intervalo de tempo para a reacdo reduzir pela metade a concentragéo de
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CIP [111]. Nas equacOes, Cs e [A]: representam as concentracOes finais de
ciprofloxacina, Cy e [A]o denotam as concentragdes iniciais, t € o tempo de foto-
eletrdlise, ty, indica a meia-vida e k representa a constante pseudo cinética de

primeira ordem.

11:1—(2—2) x100 % Eq. 3
[A]= [A]pe™ Eq. 4
=2 Eq.5

O processo de degradacdo CIP foi conduzido pela técnica de espectroscopia
UV-vis modelo 2550 (SHIMADZU, Japéo) para medi¢des de absorbancia e para
determinacdo de Carbono Organico Total foi utilizado um modelo TOC-L
(SHIMADZU, Japéo). Além disso, o efeito do acido humico e do bicarbonato foi
avaliado a fim de identificar possiveis efeitos de matrizes com esses interferentes.
Para acido himico, foi testado CIP 3,0 x 10° mol L*+5mgL*, 2mg L ou 1,0
mg L. Para o bicarbonato, utilizou-se CIP 3,0 x 10° mol L* + 0,5 mmol L%, 2,0
mmol L ou 5,0 mmol L.

Os experimentos de Ressonancia de Spin Eletronico (ESR) foram realizados a
25 °C utilizando um equipamento de banda X Varian E-109 com cavidade retangular
padrao e aliquotas das amostras de 200 puL foram transferidas para uma c¢lula plana
de quartzo de vidro ESR. Um sinal de referéncia para a intensidade da ESR e
calibracdo do campo magnético foi obtido usando Cr (Ill) (g = 1,9797) como
impureza no cristal de MgO. As condic¢des de medicao foram: Center Field =339mT,
Sweep Width = 10 mT, Sweep Time = 60s, Numero de pontos = 1024, MW Power
=20 mW, Gain = 1,0 x 10%, Mod Field = 0,1 mT, Mod Freq = 100 kHz, Time Const
=0,064 s, MW Freq = 9,51304 GHz.
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Para identificar os subprodutos de degradacdo e propor uma rota de
degradacédo, foi utilizado equipamento UHPLC-Q-ToF-MS (Agilent Technologies
6545, Santa Clara, CA, EUA) equipado com interface Jet electrospray (ESI) em
modo positivo. As condic¢des instrumentais para analises de UHPLC-Q-ToF-MS

estdo detalhadas na tabela 1.

TABELA 1 — Condic¢6es de ionizacdo

Tipo de ionizagéo ESI+
Gas Temp. (°C) 320
Gas Flow (L.min?) 12
Nebulizer (Psi) 35
Sheath Gas Temp. 300
Sheath Gas Flow 10

VCap 2800

Noze Voltage (V) 700
Fragmentor 90
Skimmer 65
OctopoleRFPeak 750

A fase movel utilizada foi composta por H,O (solvente A, 0,10 % de acido
férmico) e acetonitrila (ACN) (solvente B com 0,10 % de acido férmico), em modo
de eluicdo gradiente, a partir de 95:05 (H,O:ACN). A vazdo da fase mdvel foi de
0,300 mL min em um tempo de execucdo cromatografica de 15 minutos. Foi
utilizado um volume de injecéo de 5 pL de cada amostra (tempo de catalise) para a
degradacdo que apresentou a condicé@o otimizada. A coluna utilizada foi uma Zorbax
Eclipse XDB-C18 (2,1 x 100 mm de 1,8u). O erro (em ppm) foi calculado a partir
da massa tedrica e do respectivo espectro MS adquirido por monitorizagdo num
intervalo entre 100 e 500 Da, com uma taxa de varrimento de 3 espectros s e

processado pelo Mass Hunter Workstation Software versdo B.08.00. O sistema LC-
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QToF-MS em modo MS (full Scan) forneceu informacbes sobre a massa

monoisotopica das moléculas com seu m/z (M*H)*.
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4. RESULTADOS E DISCUSSAO
4.1. Caracterizacdo morfologica, estrutural e optica

A caracterizacdo morfologica dos materiais semicondutores foi investigada
usando microscopia eletrénica de varredura e transmissdao (MEV e MET), conforme
ilustrado na Figura 10. Na Figura 10A e 10B. A preseng¢a de hematita (0—Fe,O3) pode
ser evidenciada a partir da presenca de formas de hastes pequenas e finas com
padrdes bem distribuidos na area designada. O filme composto de BiOI@BiOBr
mostrado na Figura 10C e 10D exibiram uma morfologia mista apresentando formas
hexagonais e cubicas. Essa variagdo morfoldgica surge da composi¢do mista, onde o
semicondutor BiOIl exibe uma distribuicdo mais ordenada em formas hexagonais,
enquanto BiOBr tende a formar estruturas cubicas.

A composicao ternaria do material (Fe,Os/BiOl@BiOBr) mostrou um padréo
morfologico misto com perfis diversos, refletindo a complexidade do material,
conforme representado na Figura 10E e 10F. E importante notar que existe uma
dificuldade na identificacdo dos padrées morfoldgicos caracteristicos da hematita,
provavelmente devido a adicdo de camadas do revestimento do material
BiOI@BIiOBr na superficie do Fe,O3. Todavia, elucidar a eficiéncia do método de
sintese, o estudo de microanalise do material compdsito, apresentada na Figura 10N,
revelou uma composicao elementar relativa de bismuto (31,9 %), bromo (38,7 %),
oxigénio (31,9 %), iodo (1,8 %) e ferro (1,1 %). Portanto, a Figura 10 (G, H, I, J, K
e N) confirma a distribuicdo uniforme de todos os materiais no mesmo nivel de
energia.

Além das imagens de MEV, as imagens de microscopia eletrénica de
transmissdo (MET) também foram obtidas para o filme de composicéo ternaria.
Assim, na Figura 10L e 10M, a imagem de alta resolucdo mostra os planos de rede
de um composito cristalino com espacamentos variados (Fe;Os; = 0,33 nm = 102;
BiOl = 0,26 nm = 102 e BiOBr = 0,28 nm = 102). Simultaneamente, o perfil de
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difracdo da area selecionada (SAED) exibe varios pontos brilhantes circundando os
anéis, indicando a natureza policristalina da amostra analisada. Os anéis representam
0s picos de difracdo, que estdo correlacionados com o0s picos mais intensos
observados nos dados de difracdo de raios X, evidenciando a complementaridade

entre essas técnicas.

BiOI (102)

0
100 200 300 400 500 600 700 800 900 1000
channe!

FIGURA 10 — Imagens de MEV para Fe;O; (A e B); BiOI@BIiOBr (C e D);
Fe,Os/BiOI@BIOBr (E e F); Color map para Fe, O, Bi, | e Br (G, H, I, J e K).
Imagens de MET em alta resolucéo para o filme Fe,Os/BiOl@BIOBr (L) e SAED
(M). Espectro de EDS para o filme Fe,Os/BiOlI@BIiOBr (N).

A caracterizacdo estrutural dos materiais (puros e hibridos) foi avaliada por
meio da analise de difracdo de raios X. Na Figura 11, os picos de difragdo em 260 =

24,2, 33,2,40,9 e 49,5 atribuidos para hematita indicam a simetria romboédrica desta



33

fase cristalina (JCPDS n° 79-0007) [112, 113]. Em contraste, 0s padrdes XRD para
BiOl (JCPDS n° 10-0445) apresentam picos em 20 = 25,3, 32,3, 39,5 ¢ 46,3 [114],
indexando a fase cristalina tetragonal. Para o material BiOBr, foram observados
picos difratados em 20 = 24,1, 29,3, 31,7, 45,4 e 55,2, indicando um sistema com
simetria tetragonal (JCPDS n° 09-0393) [115]. Pode ser notado também que, no
espectro de XRD para Fe,O3/BiOlI@BIiOBr observa-se claramente as caracteristicas
do composto em comparac¢do aos materiais puros individuais. Além disso, a auséncia
de deslocamento de pico para oxi-iodeto de bismuto (BiOIl) e oxi-brometo de bismuto
(BiOBr) dentro do composto sugere que os ions metalicos (Fe** por Bi®*) nédo sdo
substituidos na heterojuncdo. Portanto, os resultados apoiam a formacdo bem-

sucedida de materiais cataliticos exibindo alta cristalinidade semicondutora.
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FIGURA 11 — Padrdes de difracdo de raios X para filmes de (—) Fe,Os; (—) BIOl;
(—) BiOBr; BiOlI@BIOBr (—) e Fe,03/BiOI@BIiOBr (—).

O tamanho médio dos cristalitos das amostras de Fe,Os, BiOI@BIOBr e
Fe,O3/BiOI@BIiOBr foi calculado a partir da formula de Scherer usando a seguinte

equacdo 6 [116]:
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7
BCosb

Eq. 6

Onde D representa o tamanho médio do cristalito, k é uma constante (0,94), A denota
o comprimento de onda do raio X (1,54 A), 5 é a largura total na metade do maximo
(FWHM, radianos em 260), € significa o a&ngulo de Bragg para os picos de difracéo.
Assim, os tamanhos médios calculados do cristalito sdo aproximadamente 18,38 nm
para Fe;O3, 17,96 nm para BiOl@BIOBr e 13,98 nm para Fe,Os/BiOI@BIiOBr.

As composi¢des quimicas superficiais do material compdsito
Fe,Os/BiOI@BIOBr foram analisadas pela tecnica XPS, conforme mostrado na
Figura 12. Essa técnica € fundamental para identificar a composicdo elementar, os
estados de oxidacdo e as interacdes quimicas na superficie de materiais, tornando-a
necessaria para investigar os componentes presentes em compositos semicondutores.
Com isso, na Figura 12 foi possivel observar que o material era composto por C, O,
Fe, Bi, | e Br, com medidas de alta resolucéo e deconvolucdes de picos realizadas
para os elementos O 1s, Fe 2p, Bi 4f, |1 3d e Br 3d.

No espectro de O 1s, foram identificados dois picos com energias 531,5 eV e
529,6 eV, correspondentes aos atomos de oxigénio na rede cristalina semicondutora,
formando as ligagcdes Fe-O e Bi-O (Figura 12B). Para o ferro, a deconvolugao
mostrou picos caracteristicos de Fe 2p em 725,9 eV (Fe 2p 1/2) e 710,9 eV (Fe 2p
3/2) [117], indicando a presenca de Fe3* da estrutura cristalina de Fe,O3 no compoésito
Fe,O3/BiOI@BIiOBr (Figura 12C). Os picos de bismuto em 158,7 eV (Bi 4f 7/2) e
164,1 eV (Bi 4f 5/2), correspondendo ao estado de transicdo de oxidacdo Bi®*,
indicando a presenga no composito Fe,Os/BiOI@BIiOBr (Figura 12D). No caso do
iodo, os picos em 629,5 eV e 617,7 eV foram atribuidos a |1 3d 3/2 e | 3d 5/2,
respectivamente [118]. Para o bromo, as energias de ligacdo em 68,6 eV e 67,7 eV
foram atribuidos a Br 3d 3/2 e Br 3d 5/2, respectivamente [119], ambos pertencente
a estrutura BiOl@BIOBr (Figura 12E e Figura 12F).
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FIGURA 12 — Espectros de XPS para o fotoanodo Fe,O3/BiOI@BIiOBr: (A) survey;
(B) O 1s; (C) Fe 2p; (D) Bi 4f; (E) 1 3d e (F) Br 3d.

Para avaliar as propriedades dpticas dos materiais semicondutores produzidos,

a espectroscopia UV-vis utilizando o modo de reflectancia difusa (DRS) foi

empregada para identificar os valores de band gap presentes nos espectros de

absorcéo. Os sinais de reflectancia foram medidos na faixa de comprimento de onda

de 800 nm e 300 nm. Conforme ilustrado na Figura 13A.
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FIGURA 13 — (A) Espectro de Reflectéancia Difusa UV-vis para filmes FTO/Fe,03,
FTO/BiOI@BIOBr e FTO/Fe,03/BiOI@BIOBr. (B) Plot de Tauc com a funcgéo
Kubelka-Munk.

O eletrodo de FTO/BiOl@BIOBr exibiu uma discrepancia notavel na reflexao
em torno de 521,8 nm (R = 106,6 %), declinando gradualmente para 350,8 nm para
34,0 %. Esta tendéncia indica uma absorcédo substancial de fotons alinhados com a
energia de ativacdo do sinal de reflectancia de elétrons dentro desta regido espectral
especifica. No experimento DRS conduzido com o fotoanodo FTO/Fe,03, a absorcao
de fotons ocorreu em torno de 700 nm (R = 106,9 %) com um vale de absorcéo
marcado proximo a 561,3 nm (30,9 %). Por outro lado, o fotoanodo
FTO/Fe,03/BiOI@BIOBr exibiu absor¢cdo consistente até 595 nm (R = 106,9 %),
seguido por um declinio na absorcao até 464,8 nm (R = 20,1%).

Os resultados dpticos obtidos facilitaram a deducao das energias de banda para
cada fotoanodo através da equacdo de Tauc [29], observado na equacdo 7.
Posteriormente, os valores de reflectancia difusa foram transformados utilizando a

equacédo de Kubelka-Munk, apresentada na equagdo 8 [120].

ahv=A(vh-E,): Eq. 7
1
(hvF(Ro)) =A (hv-E g) Eq. 8
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Onde o representa o coeficiente de absor¢édo, h representa a constante de Planck, v
denota uma constante (energia de um fdton), A significa a constante de
proporcionalidade, FR é proporcional ao alfa, n se refere ao tipo de transicdo
eletronica (transicéo direta permitida, n = 1) e E4 representa a banda proibida.

O grafico na Figura 13B representa 0 eixo y (FRhv)* versus hv. Por
extrapolagédo da regido linear, foram derivados valores estimados de band gap para
os fotoanodos: 2,06 eV para FTO/Fe;0s3, 2,89 eV para FTO/BiOI@BIOBr e 2,34 eV
para FTO/Fe,O4/BiOI@BIOBY. Isso indica uma alteracéo significativa na banda de
energia do composito ternario em comparagdo a um composito com maior energia
(FTO/BiOI@BIiOBr) que diminuiu quando modificado com um material de menor
energia (FTO/Fe,03). Essa reducdo do band gap melhora a absorc¢éo de luz visivel e
favorece a eficiéncia do processo fotoeletrocatalitico, promovendo uma melhor
separacdo de cargas fotogeradas e aumentando o desempenho na degradacdo do
contaminante alvo.

Entretanto, observou-se que a modificacdo final apresentou um aumento de
0,28 eV na lacuna de banda em comparacéo ao fotoanodo contendo apenas hematita
(FTO/Fe,O3). Essa pequena variacdo na energia Optica pode ndo impactar
significativamente a atividade catalitica do material. Notavelmente, quando
submetido a medidas fotoeletroquimicas, 0 material compoésito exibiu uma resposta
promissora de fotocorrente. Além disso, vale mencionar que o valor de band gap
obtido pela técnica de reflectancia difusa para materiais puros é mais preciso do que
para materiais compdsitos. Portanto, esse resultado ressalta a necessidade de

interpreta-lo em conjunto com outras técnicas destacadas ao longo deste texto.
4.2.Caracterizacao eletroquimica

4.2.1. FTO/Fe,03/BiOI@BIOBr
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Conforme descrito no experimento sec¢ao 3.1, a hematita foi sintetizada usando
cloreto de ferro (Il1), cloreto de potassio, fluoreto de potassio e perdxido de
hidrogénio. De acordo com a literatura [121], a presenca de cloreto de potéssio
auxilia na estabilizac&o de ions ferricos em solucéo, aumentando assim a mobilidade
da espécie como um eletrélito de suporte. Além disso, fluoreto de sodio foi
adicionado ao sistema para alterar o potencial de reducdo de ions Fe* para Fe?,
levando a uma mudanga mais negativa nos valores. Posteriormente, a adi¢do de
perdéxido de hidrogénio facilitou a geracédo de ions hidroxila durante o processo de
reducéo. Este fator contribuiu potencialmente para um aumento no valor do pH ao
redor da superficie do eletrodo, promover a formacao de FeOOH, conforme descrito

na equacao 9 [122]:

3H,0, + 2FeF?* + 6e- — 2FeOOH + 2F + 2H,0 Eq. 9

Assim, a equacédo 9 descreve uma etapa crucial na sintese da hematita, do qual
envolve a interacdo entre 0 H,O,, FeF?* e elétrons, onde o perdxido atua como agente
oxidante, promovendo a conversdo dos ions Fe?* em FeOOH, um precursor
importante na formacéo da estrutura de hematita.

Para melhorar a resposta da fotocorrente e, assim, elevar a eficiéncia da
degradacdo, o fotoanodo FTO/Fe,O3; foi modificado usando uma disperséo
BiOI@BIOBr. A literatura anterior sobre esta juncdo sugere seu potencial para
formar heterojuncg6es do tipo Il em esquema Z [123]. Para comprovar esta afirmacéo,
a foto-resposta dos sistemas foi analisada usando a voltametria de varredura linear
dentro de uma faixa de potencial de 0,10 a + 0,80 VV com uma velocidade de varredura
de 50 mV s™!, em uma solucédo de Na,SO, 0,10 mol L' sob a iluminacdo de um LED

ciano (4,0 W e L = 505 nm), conforme mostrado na Figura 14 A.
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Ao introduzir o material BiOBr sob a superficie do semicondutor FTO/Fe,03
houve um pequeno aumento na fotocorrente de 0,126 mA para 0,196 mA,
equivalente a um aumento de 55 % em relacdo ao semicondutor FTO/Fe;03. A
fotocorrente do FTO/BiOI@BIiOBr é menor que a fotocorrente do semicondutor
FTO/Fe,0s. Ao introduzir o material BiOl sob a superficie do FTO/Fe,O3, houve um
aumento na fotocorrente de 0,126 mA para 0,204 mA, marcando um aumento de

61,9 %, conforme observado na Figura 14A e 14B.
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FIGURA 14 — (A) Voltametria de varredura linear para o filme FTO/Fe,0s,
FTO/BIOI@BIOBT, FTO/Fe,04/BiOBr, FTO/Fe,03/BiOI e

FTO/Fe,03/BiOI@BiOBr em uma solucédo 0,10 mol L de Na,SO4 pH 6,0 usando
um sistema automatico on/off de iluminagéo (LED ciano), faixa de potencial de 0,10
a0,80 V ev =50 mVs (B) Curva de tendéncia de variagéo de corrente coletada do
sinal obtido em 0,80 V. (C) Medidas de ESI.
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Além disso, quando os semicondutores BiOl e BiOBr (tipo p) foram
adicionados a superficie do FTO/Fe,Os/BiOI@BIiOBr sintetizado de forma hibrida,
houve um aumento ainda maior no ganho de fotocorrente do material em comparacgéo
aos semicondutores FTO/Fe,04/BiOl e FTO/Fe,O4/BiOBr (>0,358 mA), marcando
um aumento médio de aproximadamente 79,0 %. Nessa perspectiva, ao comparar 0
eletrodo FTO/Fe,O; com o eletrodo modificado de composigdo ternéria
(FTO/Fe,04/BiOI@BIOBr), houve um aumento de 184,1 % na resposta, a
fotocorrente passou de 0,126 mA para 0,358 mA. Portanto, pode-se confirmar que o
fotoanodo obtido é promissor para aplicacdes em sistemas foto-eletrocataliticos. E
importante saber que a influéncia da luz e de um circuito externo promove a
transferéncia de carga que resulta em um incremento de fotocorrente que pode
contribuir para a oxidacao de moléculas organicas.

Com a finalidade de conformar a eficiéncia na transferéncia de carga dos
materiais sintetizados foi realizado estudo de espectroscopia de impedéncia
eletroguimica (EIS). Dessa forma, os fotoanodos FTO/Fe,03, FTO/BiOI@BIOBr e
FTO/Fe,O3/BiOI@BiOBr foram submetidos a condi¢oes de frequéncia variavel para
entender a resisténcia elétrica de cada superficie em contato com o eletrolito. Assim,
nos diagramas de Nyquist apresentados na Figura 14C, é possivel observar que
quanto menor o raio (grafico de Z' vs Z’) menor a resisténcia a transferéncia de carga,
0 que estabelece uma relacéo proporcional ao reforgo da separacao e transporte muito
mais rapido dos portadores de carga (h* e €) [124]. Neste caso, BiOI@BIiOBr atua
como um mediador de transferéncia de carga para que a estrutura Fe,O; atue de forma
mais eficaz na geracéo de espécies necessarias para aplicacdo ambiental.

Foram realizadas também medidas de Mott-Schottky, que foram uteis para
confirmar as propriedades do material que estdo relacionadas a separacdo e
transferéncia de portadores de carga induzidos nos semicondutores estudados. Na

Figura 15 sdo apresentadas as curva de Mott-Schottky que sdo utilizadas para
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determinar o tipo de carga e a densidade dos portadores semicondutores [125]. De

acordo com as equacdes 10 e 11, é possivel determinar o potencial de banda plana
(Em).

(E — Eqp— k?T) semicondutor do tipo n Eq. 10

2
e€,€0N,A>

(E —Eg+ k:T) semicondutor do tipo p Eqg. 11

Alternativamente, equacbes 12 e 13 foram usados em conjunto com a
inclinacdo da regido linear do grafico de Mott-Schottky para obter os valores de

densidade de portadores de carga [54]:

2 1
a— _es e A2 _d_L Eq 12
1¢0 aE C2

2 1
Nog=—— w1 Eq. 13
g €a’ 4L
C

Onde C é a capacitancia diferencial da regido de carga espacial (F), ¢ € a carga
eletronica (1,6 x 10° C), & é a constante dielétrica do semicondutor, & é a
permissividade do vacuo (F m™'), A é a area de superficie da amostra (cm?), E é o
potencial aplicado e Eg, € 0 potencial de banda plana (V), T é a temperatura absoluta
(K), k é a constante de Boltzmann (1,38 x 102 JK™!), Nq4 é a densidade do doador

(cm™) e N, € a densidade do aceitador (cm™). O termo k—T sendo dependente da

temperatura, pode ser negligenciado na equacdo porque geralmente € um termo
pequeno.

Baseado em equacgdes 10, 11, 12 e 13 e as inclinacbes dos graficos
apresentados em Figura 15A, 15B e 15C, foi possivel estabelecer as caracteristicas
dos semicondutores do tipo n, do tipo p e da juncdo pn. Foi descoberto que o
FTO/BiOI@BIiOBr (inclinagéo = —3,29 x 10*%) é do tipo p; FTO/Fe,0s (inclinacéo =
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1,74 x 10*3) é do tipo n, e para FTO/Fe,03/BiOI@BiOBr (inclinagdo = 6,20 x 10! e
—1,41 x 10*?) é da juncéo pn. Além disso, os valores de Ej, para os semicondutores
foram determinados pela extrapolacdo da regido linear dos diagramas de Mott-
Schottky, onde para FTO/Fe,0O;3 foi aproximadamente —0,36 V (banda de conducao)
e 0,28 para FTO/BiOI@BIiOBr (banda de valéncia) vs. Ag/AgCI/KCI (0,17 V e 0,81
vs. NHE).
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FIGURA 15 — Medidas de Mott-Schottky para os fotoanodos: (A) FTO/Fe;Os; (B)
FTO/BiOI@BIiOBr e (C) FTO/Fe,03/BiOI@BiOBr.

Como os valores de potencial de banda plana sdo proximos ao potencial de
banda de conducéo para um semicondutor do tipo n e préximos a banda de valéncia

para um semicondutor do tipo p, ele pode determinar os potenciais de banda de
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valéncia (Evg) e de banda de conducdo (Ecg) para os materiais que formaram o
fotoanodo. Usando a equacdo 14 [126-130], onde x € a eletronegatividade absoluta
da hematita (5,87), Ec é a energia do elétron livre (4,5 vs. NHE), E; é a banda
proibida, & possivel determinar o valor de Ecy para o material, que foi de
aproximadamente 2,40 V, o que esta de acordo com outros trabalhos ja relatados na
literatura [131]. Para FTO/BiOI@BIOBr, o valor potencial da banda de conducao
(Ecg) foi determinado usando a equacéo 15, cujo valor era aproximadamente —2,08
V.

EVB =X— Ee+ OSEg Eq. 14

ECB :EVB - Eg Eq. 15

Além disso, a partir da correlacdo entre a inclinacdo da regresséo linear, obtida
a partir de gréaficos de Figura 15A, 15B e 15C, e as equac6es de calculo do portador
de carga (equaces 12 e 13), foi possivel determinar a densidade de portadores. Os
valores da densidade de portadores estimados para os fotoanodos foram: N, = 9,80 x
10'® cm™ buracos para FTO/BiOI@BiOBr, Ng = 3,07 x 10 cm™ elétrons para
FTO/Fe,0s3, € 4,67 x 108 cm™ juncdo pn para FTO/Fe,03/BiOI@BiOBr.

Portanto, os materiais BiOl e BiOBr compartilham uma estrutura cristalina
semelhante baseada em camadas bidimensionais, alternando com 4tomos de bismuto,
oxigénio e iodo ou bismuto. Quando analisadas separadamente, as diferencas
estruturais de BiOl e BiOBr podem influenciar a atividade fotocatalitica na
degradacdo de moléculas organicas devido aos diferentes valores de band gap de
cada semicondutor. No entanto, a combinacdo desses dois materiais promove
heterojuncdes com propriedades diferentes, onde uma barreira de potencial € criada
na interface dos materiais, a partir da qual a barreira de potencial pode afetar a

distribuicdo do par elétron-buraco [132].
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4.3.0timizac&o do mecanismo de degradacéo da ciprofloxacina

4.3.1. Estudo de pH, potencial, concentracéo do eletrolito e farmaco

O valor de pH da solucdo pode afetar significativamente o processo de
degradacédo de moléculas de antibidticos. No caso do CIP, véarios estudos de remocao
com valores de pH entre 3,0 e 9,0 foram relatados na literatura [133, 134] mostrando
bom desempenho de queda de concentracdo. Esse fendmeno ocorre principalmente
porque a molecula CIP existe como um composto zwitterion com valores de
constante de dissociacdo (pka = 5,90 e pks; = 8,89), como pode ser visto pela

estrutura da molécula apresentada em Esquema 1.

pKa; =590 pKa,=8.89
K/NH z A K/NH
Fon ma neutra F(’Tma catidnica Forma zwitterionica Forma anionica

Esquema 1: Estruturas quimica da molécula de ciprofloxacina.

Neste trabalho, todos os testes de otimizacao foram realizados durante 2 horas
de foto-eletrocatalise, no qual trés amostras foram coletadas e analisadas usando
espectroscopia UV-vis: amostra 1 (antes da degradacéo), amostra 2 (ap6s uma hora
de foto-eletrocatalise) e amostra 3 (apds duas horas de foto-eletrocatalise). O efeito
do pH da solucdo de sulfato de sodio foi avaliado em pH 3,0, pH =5,5 e pH = 8,5,
conforme apresentado em Figura 16A.

E possivel observar que para pH 3,0 houve uma diminuicdo na concentragao
de CIP de aproximadamente 9,3 % em 60 min. O oposto foi observado para a solugéo
de pH 5,5 e 8,5, onde a taxa de decaimento foi aumentada em relacdo ao menor valor

de pH. Foi observado em pH 5,5 que a taxa de decaimento em uma hora foi proxima
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a 32,1 % e em duas horas equivalente a 52,2 %. Enquanto em pH equivalente a 8,5
houve uma taxa de degradacéo de 31,2 % na primeira hora e 36,5 % na segunda hora.
Este resultado pode ser usado para definir o pH 5,5 como o melhor proposto para ser
usado em outros estudos de degradacdo. Adicionalmente, o pH 5,5 pode favorecer
uma maior taxa de remocao que pode ser caracteristica do estado de protonacéo desta
molécula nestas condicBes. Assim, esta condicdo ideal de pH pode estar ligada a

protonacdo do grupo amina no anel piperazina, que é predominante quando o pH da
solucéo esta abaixo de 6,1[135].
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FIGURA 16 — Dados de absorvancia do estudo de otimizacdo da degradacdo de
ciprofloxacina em (A) pH do eletrolito e (B) atividade i6nica.

Outro parametro estudado foi o efeito da concentracdo do eletrolito no
processo de degradacdo do CIP. A concentracdo do eletrélito de suporte também
pode influenciar positivamente a degradacdo aumentando a condutividade da
solucéo. De acordo com os graficos apresentados na Figura 16B, é possivel observar
que a concentracado do eletrélito permitiu uma maior taxa de decaimento quando esse
parametro foi aumentado dez vezes (de 0,010 para 0,10 mol L), principalmente na
primeira hora de degradacdo. Assim, para selecionar o melhor resultado para corrigir
nas proximas degradacdes, decidiu-se utilizar o eletrélito 0,10 mol L™!. Esse valor de

concentracdo do eletrdlito proporcionou a maior taxa de degradacdo em 60 min.
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Mostrando que a maior a forca idnica (1) aumenta de acordo com a concentragdo
analitica do sal (0,010, 0,050 e 0,10 mol L™).

A forca ibnica foi calculada usando p :% {[2Na*] x (+1)2 +[S03 | x (-2)* =

0,030, 0,15 ¢ 0,30 mol L™!. Assim, as concentracdes de sal foram transformadas em
atividade equacéo 16 usando a expressao de Davies [136], na equagao 17, os valores
de atividade foram 0,011, 0,045 e 0,084 mol L™!. O aumento nas forcas idnicas da
solucdo leva a um aumento na condutividade da solucédo, o que pode maximizar a

taxa de degradacdo.

—AZ?
logy; = %T +0.31 Eq.16

a=Cy Eq.17

Foi estudado o efeito da concentracdo de CIP na solucdo a ser degradada,
conforme apresentado na Figura 17A. Neste estudo, foi possivel observar que o
fotoanodo apresentou resultados significativos na degradacdo do CIP em todas as
concentragdes avaliadas, demonstrando sua eficiéncia. No entanto, uma diminuicao
na concentracdo de CIP levou a uma maior porcentagem de decaimento durante a
degradacdo. Utilizando uma concentragéo inicial de 50 umol L™ o sistema atingiu
uma taxa de degradacdo de 57,7 % apds 1lh e 81,8 % apos 2h. Realizando o
experimento de degradacdo com concentracdo de CIP em 30 pumol L a taxa de
degradacdo foi de 94,3 %. Por fim, quando o experimento foi realizado com um
experimento com concentracdo de CIP em 10 pmol L o decaimento maximo na
concentracdo foi observado, ou seja, 96,4 %. Foi notada uma diferenca de 2,1 %
quando a concentracgdo inicial do analito foi de 30 ou 10 pmol L. Devido a menor

alteracdo, a de 30 pmol L foi escolhida como a melhor condicéo.



47

100 0“ Concentragiio de CIP (A) 100 Q- _ Potencial (B)
SE RN NN
?\ \\\\\\\ o\o 80 O \Q“
o col \\\\ . ~ \\\\ ‘\,‘\\
g “\\ S g o0 \\ hN \\“-
NG O AN "
£ wf W@ £ 40 L9
Q9 _l AN Tl < ~ \\\
D -@-10 pmol L R Tl 5] -@ 15V D S~
O 207 3 30 umol L’ 9\5\ 9 KO0 .9 1y RN
-@-30 pmol L' Thellzioo-s -@ 20V el
0 |°. I’:-mo. L L ,I L N talalelies Q O L 1 L L 1 L te
0 20 40 60 80 100 120 0 20 40 60 80 100 120
Tempo / min Tempo / min

FIGURA 17 — Dados de absorvancia do estudo de otimizacdo da degradacdo de
ciprofloxacina em (A) concentracdo de CIP e (B) potencial de trabalho.

Por fim, foi avaliado o efeito do potencial de trabalho sobre o decaimento da
concentracdo do contaminante. Nessa perspectiva, foi possivel observar que essa
variavel teve impacto positivo na foto-eletrodegradacéo de ciprofloxacina, conforme
observado na Figura 17B. Aplicando um potencial de oxida¢do em +1,50 V, houve
um decaimento de apenas 24,5 % na concentracdo de CIP ap6s 1 hora atingindo
51,8 % em 2 horas. Entretanto, aplicando um valor de potencial em +2,00 V,
observou-se que o sistema atingiu uma taxa de degradacédo de 90,0 % ap6s 2h. Um
comportamento semelhante ocorreu quando foi aplicado +1,75 V no fotoanodo.
Nesta condicdo, ao final do experimento de degradacdo, foi observada uma
diminuicdo de 91,7 % na concentracdo de CIP. Assim, a principal vantagem da
aplicacdo de +2,00 V sobre +1,75 V € a taxa de decaimento em 60 min: 75,3 % e
59,4 %, respectivamente. Com estas observag0es na primeira hora, ao aplicar +2,00

V esta condicdo é 1,3 vezes maior que a condi¢do em +1,75 V.

4.3.2. Efeito sinérgico dos materiais

Ap0s a obtencdo dos resultados das variaveis que podem afetar o desempenho
da degradacéo do farmaco, foi realizado um estudo para identificar o potencial efeito

sinérgico que os materiais exercem quando séo trabalhados como um material
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compdsito. Conforme mostrado na Figura 18, foi possivel observar que o eletrodo
contendo apenas hematita e o eletrodo com hematita modificada com éxido de
brometo de bismuto apresentaram resultados semelhantes, pois a diferenca na queda
de concentracdo ao utilizar esses fotoanodos foi menor que 10,0 %. Ao contrério, 0
fotoanodo FTO/Fe,Os/BiOIl (79,8 %) apresentou maior eficiéncia de degradacdo
quando comparado aos fotoanodos FTO/Fe,O; (62,8 %) e FTO/Fe,Os/BiOBr
(53,6 %). Tais observac6es podem dar suporte a proposta de que compositos binarios
podem apresentar maior eficiéncia nas caracteristicas foto-eletrocataliticas de
degradacdo observadas. Adicionalmente, o contato Ohmico entre o0s dois
semicondutores melhora a transferéncia eletronica e pode promover mais espécies
de carater oxidativo no meio reacional que removem as moléculas organicas

presentes.
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FIGURA 18 — Dados de absorvéncia do estudo de otimizacdo da degradacéo para
avaliar o efeito sinérgico dos materiais que comp&em o fotoanodo.

Por fim, a composi¢do fotoanodo ternaria (FTO/Fe,O3/BiOI@BIOBr)
mostrou-se 0 melhor material para ser utilizado nesta aplicacdo (89,5 %). Este

fotoanodo promoveu um aumento de 1,43 vezes em relacdo ao eletrodo FTO/Fe;0:s.
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Para esta afirmacdo, apds uma hora de degradacéo e utilizando uma concentracdo
inicial de CIP de 30 pmol L1, os valores de concentracdo final obtidos foram: 13,8
umol L para FTO/Fe,0s, 11,1 pmol L™ para FTO/Fe,03/BiOBr, 6,2 pmol L™ para
FTO/Fe,03/BiOl e 3,6 pmol L para FTO/Fe,O3/BiOI@BiOBr.

4.3.3. Considerac0es sobre o efeito matriz

Sabendo que o acido humico (HA) faz parte de moléculas complexas naturais
presentes em diversos compartimentos ambientais, como solo e aguas superficiais;
assim como o bicarbonato, existem concentracdes consideraveis deste composto no
ambiente, faz-se necessario verificar a influéncia destes compostos na atividade foto-
eletrocatalitica do FTO/Fe,O3/BiOI@BiOBr na remocéo de ciprofloxacina.

Ao avaliar a presenca de HA em trés concentracdes diferentes: 1,0 mg Lt; 2,0
mg Lt e 50 mg L? é possivel observar que a atividade do fotoanodo
FTO/Fe,03/BiOI@BIOBr € rapidamente afetada, como apresentado na Figura 18. A
menor concentracdo de HA causa uma inibicdo catalitica do eletrodo de
aproximadamente 39,2 %, enquanto a maior quantidade do composto na célula
contribui para uma desaceleracdo da degradacdo em 53,5 %, como mostrado na
Figura 19A. Este resultado sugere que o acido humico é um potencial interferente
para a degradacdo do CIP, pois pode competir por espécies reativas de oxigénio e

fétons, dificultando a remocéo de antibioticos [124].
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FIGURA 19 — Dados de decaimento da concentracdo de CIP na presenca (A) de
acido humico e (B) do ion carbonato.

Por outro lado, quando o bicarbonato foi introduzido no sistema de
degradacdo, observou-se que tambem houve interferéncia. Neste teste, foi estudada
a influéncia de trés concentragdes: 0,50 x 102 mol L2, 1,0x 103 mol L1 e 5,0 x 10~
3 mol L. A baixa quantidade de bicarbonato ndo apresentou alta inibicéo catalitica
(28,9 %), enquanto a maior quantidade de bicarbonato fez com que a degradacéao do
CIP fosse mais lenta (42,5 %, Figura 19B). Este resultado mostra que o bicarbonato
interfere menos na degradacéo do que o acido humico, o que pode ser atribuido ao
fato de que a composicéo organica do meio pode competir com espécies oxidantes

inibitérias.

4.4. Vias e mecanismo de degradacéo da ciprofloxacina

4.4.1. Degradacéo de CIP: fotoanodos FTO/Fe,0O3; e FTO/Fe,03/BiOl@BiOBr

Para este conjunto de experimentos, a degradacdo fotoeletroquimica foi
realizada usando o fotoanodo FTO/Fe,O3/BiOl@BiOBr comparado com a resposta
do fotoanodo FTO/Fe,O3. Assim, durante toda a 1 hora de degradacdo, aliquotas
foram retiradas a cada 5 minutos, e as concentracbes de CIP foram monitoradas

usando UV-vis. Conforme apresentado na Figura 20A, a aplicabilidade do fotoanodo
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FTO/Fe,O3 na degradacdo de farmacos, apresentou uma ligeira taxa de decaimento,
especialmente nos minutos iniciais. Apds 20 minutos, foi observado um aumento na
taxa de degradacdo.

Foi observado que durante a degradacdo, até 15 minutos de eletrélise, houve
uma diminuicao relativamente baixa (3,90 %), enquanto ao final de uma hora, houve
uma queda de 57,3 % no sinal analitico (Figuras 20A 20C). Este apresentou um valor
de constante cinética em torno de 1,74 x 102 min™!, o que corresponde a uma meia-
vida proxima a 39,8 min. Portanto, embora a hematita seja considerada um material
com pouca responsividade a este tipo de aplicacdo quando submetida a condicdes
energeticamente favoraveis € possivel promover reacdes plausiveis de transferéncia
de elétrons para oxidar moléculas, como neste trabalho, que conseguiu reduzir quase

pela metade o valor proposto de concentracao de CIP.
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FIGURA 20 — Espectros de UV-vis do decaimento de 30 umol L de CIP pelo
método de fotoeletrocatalise usando os fotoanodos (A) e (C) FTO/Fe,03 e (B) e (D)
FTO/Fe,03/BiOI@BIOBr sob irradiagao ultravioleta e aplicagéo de 2,0 V por 1 hora.
Gréficos internos: determinacdo da constante cinética de pseudo primeira ordem.

Por outro lado, a degradacdo de ciprofloxacina com o fotoanodo modificado
com oxi-iodeto e brometo de oxi-bismuto (FTO/Fe,Os/BiOI@BiOBr) promoveu
uma maior taxa de degradacdo, ao contrario do que foi observado na degradacéo
anterior. Nos tempos iniciais, houve uma taxa de decaimento muito mais rapida do
que nos Gltimos minutos. Assim, até 30 min de foto-eletrocatélise houve uma
diminuigdo de aproximadamente 73,2 % na concentracdo do farmaco, enquanto nos
30 minutos finais, houve uma diminuicdo na taxa de degradacdo, mas ao final de 60

minutos, totalizou 92,9 % (Figuras 20B e 20D). Este resultado permitiu estimar um
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valor da constante cinética em torno de 3,72 x 102 min!, o0 que corresponde a uma
meia-vida em torno de 18,6 min. Assim, o decaimento de ciprofloxacina foi 2,14
vezes mais rapido quando o eletrodo modificado foi utilizado em comparacdo ao
eletrodo FTO/Fe;03, sendo considerado eficiente para remocao de ciprofloxacina de
matrizes aquosas. Vale ressaltar que todos os experimentos de degradacdo foram
iniciados apdés 30 minutos de agitacdo magnética no escuro, considerando a
proporcdo de adsorcdo de ciprofloxacina na superficie do semicondutor, que é

minima.

4.4.2. Estabilidade do fotoanodo FTO/Fe,Os/BiOI@BIOBr

Foram realizados experimentos consecutivos de degradacdo da molécula de
ciprofloxacina, com a finalidade de demostrara estabilidade do composito do
fotoanodo FTO/Fe,O4/BiOI@BIOBr. Para isso, a primeira degradacgéo foi realizada
nas condicOes otimizadas anteriormente e apds a primeira degradacdo, mais quatro
degradacbes sucessivas foram realizadas com o mesmo fotoanodo, como
apresentado na Figura 21.

Os experimentos de degradacédo foram realizados sem submeter o fotoanodo a
nenhuma etapa de pré-tratamento ap0s o primeiro uso, onde a Unica condi¢do para
reutilizacédo foi a lavagem do reator. Apos o eletrodo ser submetido a essa bateria de
experimentos, observou-se que a atividade do material foi afetada em uma média de
10,9 %. Também foi visto que a primeira degradacdo apresentou uma taxa de
decaimento em torno de 92,1 %, enquanto a segunda, terceira, quarta e quinta
degradacdo totalizaram 83,4 %, 81,1 %, 75,4 % e 73,5 %, respectivamente. Portanto,
podemos ver que o fotoanodo apresenta boa estabilidade a processos de corroséo
Optica ou eletroquimica e pode ser utilizado para o tratamento de efluentes por um

longo periodo.
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FIGURA 21 - Taxa de decaimento do CIP usando um eletrodo
FTO/Fe,03/BiOI@BIOBr em cinco degradacdes consecutivas sem nenhuma etapa
de tratamento de fotoanodo, apenas lavagem do sistema e utilizacdo de eletrolito e
solucdo padrao de CIP recem preparadas.

Como resultado, nenhuma alteragdo do material devido a mudanca de cor foi
fisicamente observada, mesmo quando o eletrodo foi submetido a estagios sucessivos
de radiacdo e potencial aplicacdo. Para confirmar instrumentalmente, o material
FTO/Fe,O4/BiOI@BIOBr foi caracterizado por MEV e Fe,Os/BiOI@BIOBr foi
removido da superficie do FTO para caracterizar por XRD, como apresentado na
Figura 22 e 23.
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FIGURA 22 — Imagens de MEV para o fotoanodo FTO/Fe,Os/BiOI@BiOBr
reciclado. Em (A) 100 pum, (B) 20 um e (C) 10 pm.
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FIGURA 23 — Padrdes de XRD para o fotoanodo reciclado Fe,Os/BiOl@BIiOBr.

Morfologicamente, o material manteve o mesmo padrdo geométrico da
amostra pura, mostrando alta estabilidade superficial do compdsito, conforme
observado na Figura 22. Na caracterizacdo estrutural (Figura 23), é possivel observar
que houve a introducao de dois sinais de difragdo entre 24 e 25 (20) que podem ser
caracteristicos de impurezas relacionadas a solugéo, como o sulfato de sddio presente

no meio ou até mesmo a presenca de estanho, uma vez que o filme foi retirado da
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superficie do FTO por raspagem. A cristalinidade do material se manteve estavel
durante o processo catalitico, pois 0s principais sinais de ambos 0s materiais foram

detectados.

4.4.3. Degradacdo de CIP: Fotocatalise e Eletrocatéalise

Ap0s avaliar a aplicabilidade do fotoanodo FTO/Fe,Os/BiOI@BiOBr para
degradacdo fotoeletroquimica da molécula de CIP, foram realizados estudos
adicionais de remocdo do antibidtico sob condicbes idénticas, variando o uso da
radiacdo luminosa e o potencial aplicado separadamente. A Figura 24A e 24B mostra
0s resultados para eletrocatalise (EC) e fotocatalise (PC), respectivamente. Observa-
se que, para EC, houve uma menor taxa de decaimento de 8,73 % em comparacgéo a

PC, que alcancou 24,2 %.

0.88 : - ¥ 7 i D Bi
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FIGURA 24 — Espectros UV-vis de decaimento de CIP de 30 pmol L-* usando o
fotodnodo FTO/Fe,05/BiOI@BIOBr por (A) eletrocatalise e (B) fotocatalise.

Esses métodos apresentam menor eficiéncia energética em relagédo a PEC,
devido a possibilidade de recombinacdo das espéecies geradas durante o processo de
oxidacdo, o que dificulta a transferéncia de radicais. Adicionalmente, essas espécies
radicalares podem interagir com os sitios cataliticos da molécula orgénica contida no

meio, reduzindo a eficiéncia da reacdo. Portanto, a combinacdo da radiacdo com a
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polarizacao do eletrodo no método PEC promove uma maior eficiéncia, otimizando

0 processo e reduzindo o tempo necessario para a decomposicdo de CIP.
4.4.4. Degradacéo de CIP: Mineralizagao e consumo de energia

Para avaliar o poder de mineralizacdo de CIP nos métodos PEC, PC e EC
usando os fotoanodos FTO/Fe,O3 e FTO/Fe,O3/BiOI@BIiOBTr, foi realizada anélise
do carbono orgénico total (TOC). Essa analise foi conduzida comparando as
concentracdes iniciais e finais de TOC apo0s a aplicacdo de cada metodo, conforme

apresentado na Figura 25A.

0 . (A) 1.3 Inicio da degradagio (B)
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ot % [T

0 . 7% /% 7

PC EC PEC L PEC
Métodos de degradacdo M¢étodos de degradag@o

FIGURA 25 — (A) Dados de TOC e (B) IC para amostras iniciais e finais de
degradacdes por fotocatélise (PC), eletrocatalise (EC) e foto-eletrocatalise (PEC)
usando fotoanodos FTOFe,0; e FTOFe,0O3/BiOI@BIOBYr.

Os dados da anélise do carbono organico total (TOC) foram organizados em
colunas distintas para facilitar a comparagdo. A coluna cinza apresenta os dados de
carbono antes do inicio da degradacdo. A coluna azul mostra a concentracdo de
carbono apds 1 hora de degradacéo utilizando o fotoanodo FTO/Fe,O3, enquanto a
coluna preta representa os dados obtidos apds 1 hora de degradacdo usando o
fotoanodo FTO/Fe,Os/BiOI@BIOBr para os métodos de fotocatalise (PC),

eletrocatalise (EC) e foto-eletrocatalise (PEC), respectivamente.
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Para as amostras catalisadas por FTO/Fe,0s, as taxas de mineralizacdo por PC,
EC e PEC foram de 0,21 %, 2,70 % e 21,96 %, respectivamente. Com isso, esses
resultados demonstram que o efeito sinérgico entre a radiacdo ultravioleta e aplicacdo
de potencial elétrico contribuiu de forma significativa para a transformacdo da
matéria organica no meio. Em contrapartida, ao utilizar o fotoAnodo modificado
FTO/Fe,03/BiOI@BIOBTr, as taxas de mineralizacdo por PC, EC e PEC foram de
aproximadamente 5,38 %, 22,97 % e 52,59 %, respectivamente. Esses dados
evidenciam que o fotoanodo modificado, além de aumentar a taxa de remocéo da
ciprofloxacina, foi capaz de promover a mineralizacdo de quase metade da materia
organica em inorganica (CO,;) em apenas 1 hora. Essa maior eficiéncia esta
diretamente relacionada a maior concentracdo de carbono inorgénico (CI) no meio,
sendo o0 maior valor registrado para o FTO/Fe,O3/BiOl@BIOBr utilizando a técnica
PEC (Figura 25B).

Considerando o custo operacional da energia elétrica necessaria para
implementar métodos avancados de oxidacdo, é necessario avaliar o consumo
energético associado a fotoeletrocatalise. Figuras de mérito padrdo ja foram
estabelecidas em literatura para comparar o consumo de energia, independentemente
da natureza da tecnologia utilizada [137]. Nesse contexto, a energia elétrica por
ordem (Ego = kWh m~ ordem™) é uma métrica amplamente utilizada, que indica a
quantidade de energia elétrica em quilowatts/hora necessaria para degradar uma
molécula organica (nesta tese, ciprofloxacina) por uma ordem de grandeza em um
volume unitéario (m?®) para reacdes com perfis cinéticos de primeira ordem, conforme

mostrado na Equacéol8:

P x¢x1000

Ero= Eq. 18

V x logg—if
Onde P representa a poténcia nominal (kW), que é obtida pela soma da poténcia da

lampada utilizada e do equipamento (potenciostato), t € o tempo de degradacéo, V é
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o volume do sistema (L), e C; e C¢ (mg L) representam as concentracdes de CIP no
inicio e no final do tratamento. Com base nesses parametros, o consumo de energia
elétrica por ordem (EEQ) para o método de PEC foi calculado em 20,2 kW h™'m™
ordem™ utilizando o fotodnodo FTO/Fe,0s/BiOI@BIiOBr e em 60,9 kW h™'m™
ordem para o fotoanodo FTO/Fe,03;. Os consumos energéticos para 0s métodos
desacoplados (PC e EC) nédo foram calculados, pois a mineralizacdo de CIP nesses

casos foi inferior a 50 %.

4.4.5. Determinacéo de subprodutos de CIP e vias de degradacéo

Com o0 objetivo de explorar as etapas envolvidas na degradacdo
fotoeletroquimica do ciprofloxacina, foi realizada a analise por UHPLC-Q-ToF-MS.
As amostras foram coletadas em diferentes tempos: no tempo zero (antes de iniciar
a catalise) e apos 10, 20, 30, 40, 50 e 60 min. Essas amostras foram avaliadas para
identificar os compostos intermediarios formados durante o processo de degradacao.
Assim, quatorze produtos de degradacdo foram detectados, com a maioria sendo
formada nos primeiros 10 minutos de aplicacdo do processo de degradacdo, como

evidenciado pelos cromatogramas de pico base apresentados na Figura 26 (A-G).
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FIGURA 26 — Cromatogramas de pico base para CIP por UHPLC-QToF-MS: (A)
antes da degradacdo e apos (B) 10 min; (C) 20 min; (D) 30 min; (E) 40 min; (F) 50
min e (G) 60 min.
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A aliquota coletada no tempo zero apresentou pico no tempo retencdo (RT)
em 4,85 min, que corresponde ao m/z = 332 da ciprofloxacina. Esse resultado foi
confirmado pelo espectro MS de varredura completa (full scan), como mostrado na
Figura 27B, que revelou a presenca de CIP antes de iniciar a reacdo. O cromatograma
de pico base correspondente esta ilustrado na Figura 27A, enquanto o0 espectro
MS/MS, utilizado para confirmar a estrutura molecular do ion 332, esta apresentado
na Figura 27C. Adicionalmente, o comportamento do ion durante o processo
fotoeletrocatalitico foi analisado e € mostrado na Figura 27D.

Apds 10 minutos de degradacéo, foram detectados subprodutos principais que
indicam o decaimento da molécula original de CIP. Os subprodutos observados
incluem: m/z = 300 (SB1/Produto J, apresentado na Figura 28) com RT = 3,38 min,
m/z = 330 (SB2/Produto A, apresentado na Figura 29) com RT = 4,14 min, m/z =
346 (SB3/Produto B, apresentado na Figura 30) com RT = 4,61 min, e m/z = 316
(SB4/Produto F, apresentado na Figura 31) com RT = 6,43 min. Esses picos
cromatograficos refletem as transformacdes moleculares ocorridas durante os
primeiros 10 minutos de reacdo e correspondem a subprodutos intermediarios
formados no processo de degradacéo fotoeletrocatalitica.

Ao observar a presenca do ion m/z = 300 na Figura 28D, verifica-se que ele
comeca a ser formado aos 10 minutos de reacdo e é progressivamente decomposto
ao longo do processo. Esse comportamento reflete sua instabilidade e rapida
transformacdo em outros subprodutos. Na Figura 29D, o ion m/z = 330 também
mostra um padrao similar de decomposicdo, com formacéo inicial aos 10 minutos e
diminuicdo gradual a medida que o processo avanca, indicando que ele €
intermediario na sequéncia de degradacéo.

Ja na Figura 30D, o ion m/z = 346 apresenta um comportamento estavel
durante os primeiros 30 minutos, mas sua quantidade diminui significativamente aos

60 minutos, quando uma quantidade relativamente menor é observada. Esse
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comportamento € semelhante ao ion m/z = 316, destacado na Figura 31D, que
também, mostra estabilidade inicial antes de comecar a se decompor.

Por fim, a partir de 40 minutos, observa-se a formagdo de uma banda
cromatografica que aumenta de intensidade até os 60 minutos, caracterizando o ion
m/z = 268 (SB5/Produto N, apresentado na Figura 32), com RT = 4,30 min.
Diferentemente dos outros subprodutos, esse ion se forma progressivamente ao longo
do tempo, sugerindo que ele é um produto final ou de longa duracdo no processo de
degradacéo. Diante disso, apresenta-se a sequéncia de figuras da Figura 27 a Figura
32, que ilustram os perfis cromatograficos para a ciprofloxacina e seus subprodutos
ao longo do processo de degradacdo. Além desses subprodutos detectados, a Tabela
2 apresenta todos os produtos de degradacédo, incluindo aqueles que, embora néo
apresentem bandas cromatograficas significativas, estdo presentes na amostra e

podem desempenhar um papel importante no mecanismo de degradacéo.
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FIGURA 27 — Perfis cromatograficos obtidos para ciprofloxacina (CIP) por UHPLC-
QToF-MS antes do inicio da degradacdo em (A) cromatograma de pico base de 0 a
15 minutos de varredura; (B) varredura de MS de espectro total para CIP; (C)
espectro de MS/MS referente ao ion 332 e (D) comportamento do ion durante o
processo fotoeletrocatalitico.
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FIGURA 28 — Perfis cromatograficos obtidos para ciprofloxacina (CIP) por UHPLC-
QToF MS ap6s 10 minutos de degradacdo em (A) cromatograma de pico base de 0
a 15 minutos de varredura; (B) varredura de MS de espectro total para SB1; (C)
espectro de MS/MS referente ao ion 300 e (D) comportamento do ion durante o
processo fotoeletrocatalitico.
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FIGURA 29 — Perfis cromatograficos obtidos para ciprofloxacina (CIP) por UHPLC-
QToF MS apos 10 minutos de degradacdo em (A) cromatograma de pico base de 0
a 15 minutos de varredura; (B) varredura de MS de espectro total para SB2; (C)
espectro de MS/MS referente ao ion 330 e (D) comportamento do ion durante o

processo fotoeletrocatalitico.
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FIGURA 30 — Perfis cromatograficos obtidos para ciprofloxacina (CIP) por UHPLC-
QToF MS apos 10 minutos de degradacdo em (A) cromatograma de pico base de 0
a 15 minutos de varredura; (B) varredura de MS de espectro total para SB3; (C)
espectro MS/MS referente ao ion 346 e (D) comportamento do ion durante o
processo fotoeletrocatalitico.
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FIGURA 31 — Perfis cromatograficos obtidos para ciprofloxacina (CIP) por UHPLC-
QToF MS apos 10 minutos de degradacdo em (A) cromatograma de pico base de 0
a 15 minutos de varredura; (B) varredura de MS de espectro total para SB4; (C)
espectro MS/MS referente ao ion 316 e (D) comportamento do ion durante o
processo fotoeletrocatalitico.
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FIGURA 32 — Perfis cromatograficos obtidos para ciprofloxacina (CIP) por UHPLC-
QToF MS apos 10 minutos de degradacdo em (A) cromatograma de pico base de 0
a 15 minutos de varredura; (B) varredura de MS de espectro total para SB5; (C)
espectro de MS/MS referente ao ion 268 e (D) comportamento do ion durante o
processo fotoeletrocatalitico.
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TABELA 2 — Férmula molecular, m/z tedrico e experimental e informacdes de erro
para a molécula de ciprofloxacina e subprodutos obtidos durante a degradacao.

Produtos gle RT min Formula [M+H]* Precisdo  MS/MS principais

degradacéo molecular (ppm) fragmentos

Ciprofloxacin 4.90 Ci17H1sFN3O3z  332.1405 0.0 314, 288, 268, 245

330, 312, 286, 269,

Produto A 411 C17H19N304 330. 1445 0.90 243, 217 ¢ 185
Produto B 4.61 C17H19N30s 346.1394 0.87 346, 328, 300, 272
Produto C 103 CuHiNsOs 3621348 039 % 322'7%98' 288,
Produto D 4.30 C17H17N306 360.1183 1.97 342, 314, 296
Produto E 5.47 C17H17N30s 344.1237 1.16 326, 298, 227
Produto F 6.40 C16H17N304 316.1288 1.20 298, 253, 227, 199
Produto G 4.30 C15H17N303 288.1340 0.94 270, 199
Produto H 6.80 C13H12N203 245.0917 151 227, 201, 186
Produto | 357  CiHuNsO. 3161293 038 290 272’9355’ 245,
Produto J 3.87 C16H17N303 300.1343 0.10 282, 255, 229, 201
Produto K 2.59 C17H17N304 328.1282 2.74 300, 283, 230
Produto L 331  CuHiNsOs 2601024 219 2% 21?’3}389’ 171,
Produto M 2.71 C12H11NOs 266.0655 1.54 248, 210, 202
Produto N 1.65 C11HaNOy 268.0449 1.04 250, 232, 206, 134

Dessa forma, a degradacédo da CIP pode ocorrer por diferentes rotas, devido a
presenca de multiplos sitios reativos em sua molécula e nos subprodutos formados,
além da acdo combinada de radicais hidroxila e outras especies oxidantes presentes
no meio. Portanto, foram sugeridas trés vias principais para a degradacdo de
ciprofloxacina na superficie do fotoanodo FTO/Fe,Os/BiOI@BIiOBr. Como
ilustrado na Figura 33, os subprodutos da ciprofloxacina resultaram de
transformacgfes quimicas, incluindo a modificacdo do anel da piperazina,
desfluoracéo, descarburizacdo, descarboxilagéo e clivagem do grupo ciclopropil.

Na via 1, o primeiro subproduto identificado foi o ion m/z 330 (Produto A),
que indica a substituicdo do atomo de fldor por um grupo hidroxila. A partir desse
ion, formam-se dois isbmeros com m/z 346 (Produto B), que se decompdem em m/z

362 (Produto C). Esse composto, por sua vez, origina trés outros subprodutos: m/z
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360 (Produto D), m/z 328 (Produto K) e m/z 266 (Produto M). Esses subprodutos
seguem caminhos distintos, dando origem as possiveis vias 2 e 3.

Na via 2, a partir do ion m/z 362 (Produto C), forma-se uma série de, incluindo
m/z 360 (Produto D), m/z 344 (Produto E), m/z 316 (Produtos F e 1), m/z 300 (Produto
J), m/z 288 (Produto G) e m/z 245 (Produto H). Com isso, a principal alteracéo
estrutural observada nesses compostos é a modificacdo no anel piperazina, com
reducdo de carbono e outras transformacgdes quimicas que contribuem para o
decaimento da molécula original.

Por fim, a via 3, foi observada a formacdo de trés isbmeros em m/z 266
(Produto M), que se decompdem em m/z 268 (Produto N) por meio de um processo
de carboxilagdo. Assim, esse subproduto, m/z 268, tende a aumentar sua
concentracdo ao longo do periodo de degradacdo, indicando sua estabilidade como

um produto final em uma hora de degradacéo.
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FIGURA 33 — Proposta de vias de degradacdo por fotoeletrocatalise de ciprofloxacina usando o fotoanodo

FTO/Fe,04/BiOI@BIiOBr
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4.4.6. ConsideracOes ambientais

Apos a identificacdo de possiveis subprodutos da degradacdo, foi utilizado o
recurso Toxicity Estimation Software Tool (TEST) para avaliar o potencial efeito
toxico dos produtos gerados [138], pois permite uma estimativa rapida da toxicidade
aquatica aguda com base em metodologias QSAR [139].

Observou-se que a ciprofloxacina € relativamente mais toxica que 0S
subprodutos gerados quando comparada ao desenvolvimento toxico, no mesmo

sentido de bioacumulagdo e mutagenicidade indicados na Tabela 3.

TABELA 3 — Dados sobre toxicidade no desenvolvimento, bioacumulacdo e
mutagenicidade do CIP e seus produtos de degradacéo.

T.ES.T.
Toxicidade no

Composto desenvolvimento Bioacumulacdo Mutagenicidade
Ciprofloxacina 1.09 10.95 0.62 / positivo
Produto A 1.02 2.93 0.58 / positivo
Produto B 0.75 1.59 0.55 / positivo
Produto C 0.64 0.96 0.32 / negativo
Produto D 0.61 2.46 0.56 / positivo
Produto E 0.96 1.16 0.55 / positivo
Produto F 1.09 2.32 0.35 / negativo
Produto G 1.04 2.33 0.42 / negativo
Produto H 1.04 3.14 0.36 / negativo
Produto | 0.95 N/A 0.39 / negativo
Produto J 1.03 N/A 0.46 / negativo
Produto K 1.09 4.15 0.55 / positivo
Produto L 0.80 1.11 0.82 / positivo
Produto M 0.88 0.26 0.66 / positivo
Produto N 0.96 0.068 0.34 / negativo

Além desta ferramenta, o Ecological Structure Activity Relationships Class
Program (ECOSAR) tambem foi utilizado para estimar a ecotoxicidade. Os
organismos avaliados foram Peixes (96 h), Daphnid (48 h) e Algas verdes (96 h),
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cujos endpoints foram LCsg, LCso e ECsp (toxicidade aguda), respectivamente, bem
como ChV (toxicidade cronica) para todos os organismos (Tabela 4). De acordo com
o Sistema Globalmente Harmonizado de Classificacdo e Rotulagem de Produtos
Quimicos (GHS), a toxicidade pode ser classificada de acordo com a concentracao
(<10 mg L1, téxico), (10-100 mg L1, prejudicial) e (>100 mg L, inofensivo) [140].

TABELA 4 — Dados de toxicidade aguda e cronica para CIP e seus produtos de
degradacéo via ECOSAR.

ECOSAR
Toxicidade aguda (mg/L) Toxicidade cronica (mg/L)

Peixe Daphinid  Alga verde Peixe Daphinid  Alga verde
Composto LCs 96 h LCs 96 h ECs 96 h ChVv ChVv ChVv
Ciprofloxacina 1.31x10*  1.24x10° 1.62x10® 155x10° 8.13x10' 4.55x 102
Produto A 3.65 x 10* 3.19x10° 4.88x10° 550x10° 1.94x102 1.29x10°
Produto B 3.90 x 10° 2.87x10* 6.24x10* 1.02x10° 1.46x10® 1.46x10*
Produto C 4.93 x 10° 297 x10* 994x10* 229x10° 1.29x10° 1.92x 10
Produto D 2.94 x 10* 1.16 x10* 3.81x10°® 1.93x10® 6.51x10*> 6.42x 10?
Produto E 7.65 x 10* 3.75x10* 152x10* 6.29x10° 243x10® 2.86x10°
Produto F 1.34 x 10° 6.38 x 10* 2.29x10° 1.06 x 10* 3.81x10® 4.06 x 103
Produto G 6.02 x 10* 5.01x10° 843x10° 1.05x10* 290x10*> 2.16x10°
Produto H 1.13x10°  4.49x10' 1.39x10° 1.69x10' 5.02x10' 5.64x10"
Produto | 3.44 x 10* 1.74x10* 8.04x10° 294x10°® 1.23x10°® 1.63x10°
Produto J 1.21 x 10* 6.40 x 10° 355x10° 1.90x10%® 5.12x10%> 7.94x 102
Produto K 539x10* 3.82x10° 881x10®° 153x10* 190x10*> 2.01x10°
Produto L 3.12 x 10° 2.71 x 102 419x10> 479x10> 1.63x10' 1.11x10?
Produto M 3.42x10* 155x10* 453x10° 256x10® 8.05x10%> 7.18 x 10?
Produto N 1.19x 108 4,17 x 107 415x10° 6.58x10° 1.05x10° 3.67x10°

Dos dados de toxicidade aguda e cronica para ciprofloxacina e os quatorze
produtos de degradacédo, apenas os produtos H e L apresentaram maior toxicidade
tanto em curto quanto em longo prazo para os trés diferentes organismos. Destes

subprodutos, H ainda apresenta maior toxicidade aguda e crénica em relacdo a CIP
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do que o produto L. A menor toxicidade dos outros subprodutos (A, B, C, D, E, F,
G, I, J, K, M, N) pode ser atribuida a modificacdo estrutural do ciprofloxacina por

desfluoracéo, hidroxilagbes e modificacdo do anel piperazinico [141].
4.4.7. Mecanismo de degradacao fotoeletroquimica

Neste estudo, diferentes agentes eliminadores foram utilizados para investigar
0 mecanismo do processo de degradacdo da ciprofloxacina, uma vez que os reagentes
empregados foram p-benzoquinona (BZQ), o isopropanol (IPA) [142], oxalato de
sodio (Na,C,0,) [143], e nitrato de prata (AgNOs)[144], que atuam como
sequestradores das espécies reativas de oxigénio (ROS), capturando o radical
superoxido (*Oz"), radical hidroxila (*OH), vacéancias (h*) e elétrons livres (e),
respectivamente.

Conforme mostrado na Figura 34, a eficiéncia da degradacdo da CIP foi
significativamente pela adicdo desses sequestradores no meio reacional. Assim, sem
a presenca de scavengers (do inglés, sequestradores de espécies), o decaimento da
concentracdo de CIP foi superior a 92,0 %. No entanto, com a adicdo de scavengers
de buracos e elétrons livres, o decaimento da concentracéo foi reduzido para cerca
de 84,8 % e 82,6 %, respectivamente. Alternativamente, quando o perfil de
degradacéo foi avaliado com alcool isopropilico ou p-benzoguinona, a concentracao
de CIP diminuiu para 73,9 % no caso da BZQ, senso mais afetada pela presenca de
IPA, com uma degradacéo limitada a apenas 23,9 % em comparag¢do com o0 cenario
sem scavengers de radicais. Portanto, esses resultados indicam que os radicais
hidroxila séo as espéecies que mais contribuem para a degradacdo da molécula de
CIP, pois quando um inibidor de radicais hidroxila foi introduzido no meio reacional,
a diminuicdo da concentracao de CIP foi consideravelmente lenta, refor¢cando o papel

critico dessas espécies no processo de degradacéo.
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FIGURA 34 — Dados de decaimento de 30 umol Lt de CIP na presenca de espécies
reativas de oxigénio.

A técnica Ressonancia de Spin Eletrénico (ESR) foi utilizada para caracterizar
as amostras durante a degradacdo de CIP empregando o fotoanodo
FTO/Fe,03/BiOI@BIOBr em duas condicdes experimentais: 1) contendo apenas
eletrolito de suporte com adicdo do reagente spin trap 5,5-dimetil-L-pirolina-N-
oxido (DMPO) e 2) contendo CIP na presenca de DMPO [145]. O objetivo foi
verificar se, além das espécies reativas oxidantes de oxigénio, outras espécies
radicais originarias do antibiotico poderiam ser formadas. Além disso, as amostras
degradadas foram analisadas separadamente, aplicando-se o potencial de polarizacéo
e o sistema de irradiacdo de forma desacoplada, no qual ndo foram detectados novos
radicais alem daqueles presentes no processo PEC, o que levou a apresentar apenas
os dados referente a PEC, uma vez que a principal diferenca observada em relacao
aos métodos desacoplados foi a intensidade dos sinais de radicais, indicando maior

eficiéncia em PEC devido a combinacéo da irradiagéo e polarizagao elétrica.
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FIGURA 35 — Analise por ESR de amostras degradadas por PEC usando fotoanodo
FTO/Fe,03/BiOI@BiOBr, 0,10 mol L Na,SO, (solvente/eletrdlito), DMPO (200
mol L), CIP (30 umol L!) em pH 5,5. Os espectros chamados DMPO-H, DMPO-
(OH),, DMPO-HO e DMPO-CH3; foram simulados usando o software EasySpin
[145] e combinados.

De acordo com a Figura 35A, os sinais de ESR para as condicdes CIP +
Solvente + DMPO (10 min) e Solvente + DMPO (10 min) mostram uma diferenca
significativa na intensidade dos sinais, no qual sugere que a molécula de
ciprofloxacina, na presenca de DMPO, compete pelas espécies formadas, resultando
em menos radicais aprisionados. Além disso, 0s mesmos radicais detectados na
presenca de CIP foram observados na solucdo contendo apenas DMPO durante o
processo de fotoeletrocatalise, mostrando que ndo ocorre formagéo de novas espécies
radicais diretamente derivadas ao antibiotico. Portanto, os resultados foram
analisados com base exclusivamente na condi¢do Solvente + DMPO (10 min).

Na Figura 35B, o controle inicial para a mostra sem degradacao ndo apresenta
sinais paramagnéticos. Apés 10 min de PEC, os principais radicais capturados foram:
radical hidrogénio (sH) na maior proporcdo (36,3 %), formado por elétrons
hidratados como DMPO-H, seguido por DMPO-CH; (32,9 %), DMPO-(OH),
(26,2 %), DMPO-OH (4,6 %). Portanto, observa-se que o radical DMPO-CH; é
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formado exclusivamente a partir da molécula de DMPO (em excesso) e ndo a partir
da. A soma das proporcdes de radicais hidroxila detectados (DMPO-OH e DMPO-
(OH),) chega a aproximadamente 30,8 % conforme mostrado no esquema 2. Além
disso, a quantidade significativa de DMPO-H detectada pode ser atribuida a reacao
de oxidacdo eletrocatalitica, que ocorre na interface entre o fotoanodo e a solucéo
aquosa, promovendo a formacdo de H* + «OH + e, refor¢ando o papel do fotoanodo

no processo de geracdo de espécies reativas

HSBO/H HJB&H N i "~ "
Oxidagdo 1,0 M e
)
HC 57 e+> HsC Q Co" — W hc N HiC N
t l l OH ' OH
5 s ) 5 S

5
DMPO " Ny N DMPO-OH DMPO-(OH),

ESQUEMA 2 — Mecanismo de oxidacdo fotoeletroquimica de DMPO para DMPO-
OH e DMPO(OH)..

Neste contexto, é possivel correlacionar os dados experimentais obtidos com
scavengers e spin trapping, usados para inibir espécies reativas de oxigénio, ao
mecanismo proposto de transferéncia de carga em materiais semicondutores. Assim,
a analise sugere que a transferéncia do par redox (e/h*) segue o mecanismo de
heterojuncao tipo 1, no qual as cargas sdo direcionadas de acordo com o alinhamento
de bandas dos materiais antes do contato, como ilustrado na Figura 36. No caso do
hibrido de bismuto, as vacancias acumuladas na banda de valéncia (VB) do material
FTO/BiOI@BIOBr ndo foram capazes de oxidar as moléculas de agua para formar
radicais hidroxila. Isso ocorre devido ao potencial do FTO/BiOl@BiOBr (E = +0,81
V vs. NHE) ser menos positivo que o potencial necessario para a oxidacdo da agua
em radicais hidroxila (H,O/*OH E = +2,23 V vs. NHE). Portanto, essa limitacdo
potencial demonstra que o0 processo depende de outras vias ou espécies reativas para

promover a degradacéo.



/8

Depois do contato 0, + -

20+ Antes do contato (-

Esquema Z

2.89 eV

0,0, =033V

BiOI@BiOBr

[
n
+——
E,

H,0/«0H = 2.23V

o

v/ €0, + 1,0
o CIP,
wo \_J

Subprodutos

FIGURA 36 — Esquema de representacdo do possivel mecanismo de transferéncia de
carga.

Entretanto, os dados experimentais com scavengers sugerem gue os radicais
hidroxila desempenham um papel significativo na oxidagédo de ciprofloxacina, uma
vez que a presenca de alcool isopropilico inibiu a degradacdo da concentragdo do
contaminante. Com base nesses resultados, 0 mecanismo baseado no esquema Z
propde que o material & base de bismuto no fotodnodo FTO/Fe,04/BiOI@BIiOBr atua
como um centro de transporte de carga. Nesse sistema, 0s buracos gerados na banda
de valéncia da hematita estdo disponiveis para oxidar as moléculas de &gua
adsorvidas na superficie do semicondutor, formando radicais hidroxila. Esses
radicais atacam diretamente as moléculas de ciprofloxacina, quebrando-as em varios
subprodutos organicos e, eventualmente, transformando-as em CO,, em
concordancia com outros dados experimentais.

Além disso, considerando o potencial de banda de conducdo do
FTO/BiOI@BIiOBr (-2,08 eV), os elétrons excitados estariam teoricamente
disponiveis para formar radicais superoxidos a partir das moléculas de oxigénio do
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meio, uma vez que o sistema ndo foi desoxigenado. Entretanto, isso nao foi
confirmado experimentalmente. Quando o oxalato de sddio foi utilizado como
inibidor de radicais superoxido, em conjunto com analises de ESR, observou-se que
a degradacéo de ciprofloxacina ndo foi significativamente alterada, sugerindo que 0s
radicais superdxidos ndo desempenharam um papel relevante no processo, indicando
que o potencial de polarizacdo do fotodnodo direcionou os elétrons livres para a
superficie do catodo, impedindo efetivamente a formacéao de «O, [146, 147].

Por fim, o desempenho do fotoanodo FTO/Fe,O3/BiOl@BiOBr foi comparado
com outros materiais semicondutores em FTO aplicados a degradacdo de
ciprofloxacina usando tecnologia fotoeletrocatalitica [29, 148-151]. Os resultados
dessa comparacao relativa deste sistema em relagdo a outros materiais reportados na

literatura estdo dispostos na Tabela 5.

TABELA 5 — Comparacdo de outros materiais semicondutores em FTO para
degradacéo fotoeletrocatalitica de CIP.

Tempo / TOC/

Material Método min % k / min! Referéncia
FTO/BiFeO3/GNPs PEC (1.5 V; Xe 100W) 240 56 6.4 x 1073 68
FTO/ZnO@Ni PEC (1.8 mA/cm?; UV 6.0 W) 90 83.7 2.3x1072 69
FTO/BiVO./BIOI PEC (1.5 V; Xe 100W) 120 48.0 8.8x1073 70
FTO/Bi,0.S/ZnO PEC (5.0 mA/cm?; Xe 100 W) 180 86.0 1.2 x 102 71
FTO/BiVO4/MnO, PEC (1.5 V; Xe 100W) 120 71.0 1.05 x 102 37

FTO/Fe,03/BiOI@BiOBr PEC (2.0 V; UVc 9.0 W) 60 52.0 3.7x107 Este trabalho

E possivel observar, a partir dos dados apresentados na Tabela 5, que 0 método
que alcancou a melhor taxa de mineralizagdo (86,0 %) utilizou um material
composito a base de bismuto e zinco, com uma duracdo de 180 minutos. Um
resultado semelhante ao obtido neste trabalho foi alcangado com o uso de vanadato
de bismuto modificado com oxi-iodeto de bismuto, atingindo uma taxa de

mineralizacdo proxima de 120 minutos.
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Por outro lado, o material proposto neste trabalho, embora tenha apresentado
uma taxa de mineralizacdo relativamente menor em comparacdo aos melhores
resultados da tabela, destacou-se pela rapidez na degradagdo, com uma constante
cinética de primeira ordem a de outros sistemas. Tais resultados demonstraram que
o material FTO/Fe,O4/BiOlI@BIOBr é eficiente para aplicagdes em processos de
fotoeletrocatélise, principalmente em sistemas que demandam rapidas reacdes de

degradacéo.
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5. CONCLUSOES

Nesta pesquisa, foi desenvolvido um material semicondutor do tipo
FTO/Fe,O3/BiOI@BiOBr por meio de sintese eletroquimica e térmica, que foi
aplicado como catalisador para a remocéo de ciprofloxacina utilizando o método de
fotoeletrocatalise.

Os materiais semicondutores foram caracterizados por meio de técnicas
morfoldgicas, estruturais, dpticas e eletroquimica, permitindo a verificagdo de sua
composicdo. Assim, ao comparar os resultados obtidos com aqueles ja reportados na
literatura, foi possivel confirmar a adequacéo e qualidade dos materiais sintetizados.
Com isso, a hematita, reconhecida por sua capacidade fotocatalitica notavel em
aplicacOes fotocataliticas, teve sua eficacia catalitica significativamente aumentada
apos a integracdo dos semicondutores do tipo p BiOl e BiOBr (formando o
composito BiOI@BIiOBr) em sua superficie FTO/Fe;0:s.

Essa modificagdo resultou em um aumento significativo da fotocorrente em
comparacdo com os sistemas individuais, sendo que o composito BiOlI@BiOBr
melhorou expressivamente a resposta eletroquimica e fotoquimica da hematita. Esse
efeito sugere uma maior estabilidade do material frente as condi¢des experimentais,
além de uma eficiéncia aprimorada na separacéo de cargas fotogeradas. Dessa forma,
esses fatores indicam que essa apresenta grande potencial para aplicacdes
ambientais, como na remocao de contaminantes emergentes.

A analise detalhada do material permitiu propor um mecanismo baseado em
uma heterojuncao do tipo Il, com transferéncia de carga ocorrendo em um esquema
Z. Neste sentido, esse mecanismo propde a formacdo das espécies reativas
responsaveis pela degradacéo, no qual o desempenho do material foi considerado
significativo, apresentando boas taxas de degradacdo em curtos periodos,

evidenciando sua eficiéncia como catalisador em sistemas fotoeletroquimicos. Além
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disso, os radicais hidroxila foram identificados como as espécies oxidantes
predominantes no processo de degradacao.

Nessa perspectiva, o uso do fotoanodo FTO/Fe,03/BiOl@BIiOBr resultou em
uma remocao de CIP superior a 92,0 %, acompanhada por uma mineralizacdo
superior a 50,0 %. Esse processo levou a formacéo de catorze subprodutos primarios,
cuja decomposicdo foi gradual ao longo do tempo. Além disso, a anélise de
toxicidade indicou que, em comparacdo com a ciprofloxacina, a maioria dos
subprodutos ndo apresenta efeitos tdxicos significativos. No entanto, trés
subprodutos merecem atencéo, pois poderiam ser investigados em estudos futuros
para avaliar sua degradabilidade com o aumento do tempo de exposi¢do, uma vez

que apresentaram potencial para também serem degradados ao longo do processo.
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6. CONSIDERACOES FINAIS

O presente trabalho teve como objetivo propor um fotoanodo baseado em
semicondutores para aplicacdes fotoeletrocataliticas, resultando em uma publicacéo
na Chemical Engineering Journal (DOI: 10.1016/j.cej.2024.152291). Vale ressaltar
que, ao longo do doutorado, outros trabalhos foram realizados, mas optou-se por
apresentar apenas este trabalho na tese devido a quantidade de dados gerados. Além
disso, por estar inserida um grupo de pesquisa com foco em Eletroanalitica, também
me envolvi em projetos voltados para o sensoriamento de contaminantes ambientais,
0 que contribuiu significativamente para o aprimoramento da minha formacéo
cientifica e proporcionou valiosa experiéncia em uma area complementar aos estudos
de degradacédo de contaminantes emergentes.

Ao longo desses quatro anos de doutorado, minha trajetéria foi marcada por
desafios e descobertas significativas, tanto no campo da pesquisa quanto no
desenvolvimento profissional. Esse percurso teve inicio em 2021, um ano em que 0
pais ainda enfrentava momentos criticos da pandemia da COVID-19, o que nos levou
a nos reinventar em meio ao isolamento. Uma das principais contribuicdes dos
grupos de pesquisas sdo 0s encontros para discussdes cientificas, até mesmo as
informais, que, embora tenham sido limitadas durante a pandemia, continuam sendo
fundamentais para o aprimoramento e troca de ideias.

Portanto, para a conclusdo deste projeto, enfrentamos dificuldades técnicas e
experimentais, que foram superadas gracas ao incentivo e as oportunidades
oferecidas pelo Departamento de Quimica e pelos grupos parceiros. Com esse apoio,
foi possivel apresentar trabalhos em congressos nacionais e internacionais, além de
participar de encontros de socializacdo cientifica, que foram essenciais para o

desenvolvimento do senso critico cientifico.
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