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RESUMO 

 

A presença de contaminantes emergentes como os fármacos antibióticos em águas 
superficiais, tem gerado preocupações devido à sua baixa biodegradabilidade, que os 
torna resistentes aos processos convencionais de tratamento de água e aumenta os 
potenciais efeitos crônicos da exposição em organismos aquáticos e seres humanos. 
Nesse contexto, o presente trabalho teve por objetivo investigar a eficiência remoção 
do antibiótico Ciprofloxacina (CIP) em água residuária sintética por meio de técnicas 
de adsorção e fotodegradação utilizando matérias do tipo core@shell. Para isso, 
foram sintetizadas e caracterizadas heteroestruturas a base de magnetita, dióxido de 
silício e titânio pelo método () aplicando técnicas de caracterização como 
espectroscopia no infravermelho (FTIR), difratometria de raio X (DRX), microscopia 
de varredura (MEV), Composição semiquantitativa via EDS e Ponto de Carga Zero 
(pHpcz). Posteriormente, realizaram-se os ensaios de cinética adsorção do fármaco 
ciprofloxacina pelo método de bateladas em água residuária sintética nos pHs 5 e 8 
com 0,1 g dos sólidos (Fe3O4, Fe3O4@SiO2 e Fe3O4@SiO2@TiO2) acrescentados às 
soluções e os sistemas foram agitados por 24 horas em incubadora shaker a 30 ºC à 
100 rpm. Para os ensaios de fotodegradação as soluções contendo 10 mg L-1 de cada 
fármaco, com pH ajustados em 5 e 8, foram acrescentadas à 0,1 g das partículas 
preparadas e irradiadas e nos intervalos de tempo de 1, 2, 4, 6, 8, 10, 15, 20, 30, 40, 
50, 60, 80, 100, 120, 180 e 240 min. Os dados experimentais ajustados aos modelos 
cinéticos revelaram que a heteroestrutura completa (Fe₃O₄@SiO₂@TiO₂) foi capaz de 
remover aproximadamente 100% do contaminante em cerca de 150 min em ambos 
os pHs. Já os resultados refrentes aos processos de fotodegradação, o material 
completo apresentou cerca de 80% de remoção da ciprofloxacina em pH 5 e 70% em 
pH 8 após 250 min de irradiação ultravioleta. Dessa forma, os resultados deste estudo 
evidenciam que o material apresenta um grande potencial na adsorção e 
fotodegradação do antibiotico ciplofloxacina. 

 

Palavras-chave: core@shell; contaminantes emergentes; adsorção; fotodegradação. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

ABSTRACT  
 
 

The presence of emerging contaminants such as the antibiotic drug Ciprofloxacin (CIP) 
in surface waters has raised concerns due to its low biodegradability, which makes it 
resistant to conventional water treatment processes and increases the potential 
chronic effects of exposure in aquatic organisms and humans. In this context, the 
present study aimed to investigate the efficiency of Ciprofloxacin removal in synthetic 
wastewater through adsorption and photodegradation techniques using core@shell 
type materials. For this, magnetite, silica dioxide, and titanium-based heterostructures 
were synthesized and characterized using techniques such as Fourier-transform 
infrared spectroscopy (FTIR), X-ray diffraction (XRD), scanning electron microscopy 
(SEM), semi-quantitative composition via EDS, and the Zero Point of Charge (pHpcz) 
method. Subsequently, batch adsorption kinetic tests of Ciprofloxacin were conducted 
in synthetic wastewater at pH 5 and 8 with 0.1 g of solids (Fe₃O₄, Fe₃O₄@SiO₂, and 
Fe₃O₄@SiO₂@TiO₂) added to the solutions, which were stirred for 24 hours at 30 ºC 
and 100 rpm in a shaker incubator. For the photodegradation tests, solutions 
containing 10 mg L⁻¹ of each drug, with pH adjusted to 5 and 8, were added to 0.1 g 
of the prepared particles and irradiated, with samples taken at time intervals of 1, 2, 4, 
6, 8, 10, 15, 20, 30, 40, 50, 60, 80, 100, 120, 180, and 240 minutes. The experimental 
data adjusted to kinetic models revealed that the complete heterostructure 
(Fe₃O₄@SiO₂@TiO₂) was able to remove approximately 100% of the contaminant in 
about 150 minutes at both pH levels. Regarding the photodegradation processes, the 
complete material achieved around 80% removal of Ciprofloxacin at pH 5 and 70% at 
pH 8 after 250 minutes of ultraviolet irradiation. Thus, the results of this study highlight 
that the material has significant potential for the adsorption and photodegradation of 
the antibiotic Ciprofloxacin. 
 

Keywords: core@shell; emerging contaminants; adsorption; photodegradation. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

 

Os desafios associados à poluição evoluíram consideravelmente devido ao 

crescimento contínuo da população, dos meios de produção e do descarte de 

resíduos, sobretudo devido a produção significativa de resíduos domésticos, 

industriais e agrícolas em larga escala. 

Esses fatores desempenham um papel importante no incremento de 

contaminantes emergentes, tais como produtos de higiene pessoal, pesticidas, 

hormônios, medicamentos, desreguladores endócrinos entres outros, resultando na 

redução da qualidade dos recursos hídricos, em particular (Richardson; Kimura, 

2016).  

Os desafios associados à poluição evoluíram consideravelmente devido ao 

crescimento contínuo da população, dos meios de produção e do descarte de 

resíduos, especialmente pela significativa geração de resíduos domésticos, industriais 

e agrícolas em larga escala. Esses fatores desempenham um papel importantes para 

o aumento de contaminantes emergentes, como produtos de higiene pessoal, 

pesticidas, hormônios, medicamentos e desreguladores endócrinos, resultando na 

redução da qualidade dos recursos hídricos (Richardson; Kimura, 2016). Um exemplo 

desses contaminantes são os antibióticos, que são compostos químicos de origem 

natural como as penicilinas e tetraciclinas, ou de origem semissintéticos como as 

sulfonamidas e quinolonas, e são utilizados essencialmente na medicina humana e 

veterinária (produção avícola, suína e aquicultura) para tratar infecções bacterianas 

(Locatelli; Sodré; Jardim, 2011). 

Os antibióticos, em geral, são quimicamente estáveis, ou seja, podem ser 

excretados sem sofrer alterações e persistirem no meio ambiente, tornando sua 

presença nos ecossistemas aquáticos cada vez mais comum e favorecendo a 

resistência microbiana. Essas substâncias podem afetar consideravelmente o âmbito 

da ecotoxicologia, uma vez que apresentam um potencial intrínseco em causar 

interferências prejudiciais aos organismos aquáticos (Fent; Weston; Caminada, 2006). 

Além disso, apesar do reconhecimento da presença de resíduos de medicamento, 

como os antibióticos, em águas residuais, seu comportamento, os organismos 

afetados e quais os possíveis efeitos ecotoxicológicos de longo prazo, ainda são 

poucos conhecidos. 
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Pelo fato desses contaminantes atingirem os corpos hídricos e as águas de 

abastecimento, pode-se inferir que, tanto as estações de tratamento de esgoto (ETEs) 

quanto as de água (ETA), não demonstram eficiência satisfatória na eliminação de 

contaminantes emergentes como os antimicrobianos, visto que não estão munidas 

com técnicas e equipamentos capazes de eliminar esses contaminantes. Assim, se 

torna um problema relevante para a saúde pública, visto que levam ao fenômeno da 

resistência.. Por conta disso, faz-se necessário o desenvolvimento ou a adaptação de 

técnicas que garantam eficiência na remoção de contaminantes emergentes, 

principalmente do grupo dos medicamentos e em especial a classe dos antibióticos.  

É nesse contexto que a adsorção e a fotodegradação, dentre as técnicas já 

existentes, surgem como alternativas promissoras, pois demonstram alta capacidade 

para a remoção dessas substâncias. Além disso, por serem considerados métodos 

não destrutivos, são passíveis a regeneração do adsorvente ou do catalisador.  

Com isso, visando tornar os processos de adsorção e a fotodegradação mais 

eficientes e seletivos para as diversas categorias de contaminantes emergentes, uma 

das possibilidades de materiais a serem aplicados são as heteroestruturas à base de 

dióxido de silício (SiO2) e dióxido de titânio (TiO2). Essas substâncias são uma opção 

atraente devido às suas propriedades fotocatalíticas e adsorventes, além de sua 

capacidade de interagir com diversos grupo de moléculas orgânicas e inorgânicas. 

Ademais, compostos de óxidos de ferro (Fe3O4) também demostram eficiência na 

adsorção, além de propriedades magnéticas que facilitam a recuperação e reutilização 

do adsorvente, baixa toxicidade e alto potencial catalítico (Bourikas; Kordulis; 

Lycourghiotis, 2014; Galeano et al., 2013; Fu et al., 2015) 

Em vista disso, este trabalho se propõe a avaliar a utilização de 

heteroestruturas tipo core@shell constituído por um núcleo de (Fe3O4), revestido de 

dióxido de silício e de titânio em processos de adsorção e fotodegradação do fármaco 

antibacteriano ciprofloxacina (CIP) em meio aquoso. 
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2 OBJETIVOS  

 

 

2.1 Objetivo geral 

 

Avaliar o potencial de heteroestruturas compostas de magnetita, dióxido de 

silício e dióxido de titânio para a remoção do antibiótico ciprofloxacina em meio 

aquoso, por meio de processos de fotodegradação e adsorção. 

 

 

2.2 Objetivos específicos 

 

a) Sintetizar as heteroestrutura Fe3O4, Fe3O4@SiO2 e Fe3O4@SiO2@TiO2 

preparada pelo método de coprecipitação; 

b) Caracterizar as heteroestruturas por diferentes técnicas com a finalidade 

de elucidar suas caracteristas morfológicas e propriedades físico-químicas; 

c) Realizar o estudo cinético para a adsorção do antibiótico ciprofloxacina 

utilizando a heteroestrutura produzida e ajustar os dados aos modelos 

matemáticos de Pseudo-primeira ordem, Pseudo-segunda ordem e Weber e 

Morris; 

d) Estudar a cinética de fotodegradação do antibiótico ciprofloxacina 

utilizando a heteroestrutura como catalisador e ajustar os dados aos modelos 

matemáticos de Ordem zero, Primeira-ordem e Segunda-ordem. 
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3 FUNDAMENTAÇÃO TEÓRICA 

 

 

3.1 Contaminantes emergentes  

 

Devido ao crescimento populacional e ao aumento da produção industrial, a 

geração e descarte de resíduos têm aumentado significativamente. De fato, vários 

estudos identificaram a ocorrência de contaminante nos recursos hídricos, tais como 

adoçantes, nanomateriais, perfluorados, hormônios, produtos farmacêuticos 

(antivirais, antibióticos, antidiabéticos e antidepressivos, entre outros), subprodutos de 

desinfecção de água, agrotóxicos, produtos de higiene pessoal e muitas outras 

substâncias xenobiontes (Aurélio et al., 2001; Richardson; Kimura, 2016; Sodré, 

2012). Esses compostos químicos são frequentemente encontrados na água, no solo 

e no ar, e podem ser de origem antrópica ou de ocorrência natural (Montagner; Vidal; 

Acayaba, 2017; Rodriguez-Narvaez et al., 2017) e recebem o nome de contaminantes 

emergentes (CE). 

Os contaminantes emergentes são compostos de ocorrência ambiental não 

monitorada e que passaram a ser foco das pesquisas nas últimas décadas, quando 

começaram a ser identificados e associados ao risco de provocarem efeitos 

indesejáveis aos ecossistemas (Arsand et al., 2020; Chaves et al., 2021; LIU et al., 

2024; Morin-Crini et al., 2022).  

A maior parte das substâncias que se enquadram como CE não são 

contaminantes novos ou recentemente inseridos ao ambiente, mas sim, apenas 

recentemente foram identificados como poluentes hídricos em potencial. Não 

obstante, ainda não foram integrados nos programas de monitoramento regulatórios, 

ou seja, não são legislados (Kumar et al., 2022; Rosenfeld; Feng, 2011). 

No entanto, a possível necessidade de regulamentação futura está associada 

aos estudos realizados, que avaliam os impactos dessas substâncias no meio 

ambiente, na saúde humana, na possibilidade de acumulação na natureza, na 

mobilidade e destino em diversos contextos ambientais (Rodriguez-Narvaez et al., 

2017). 

Seguindo essa linha de raciocínio e levando em consideração que a demanda 

por água tem aumentado significativamente, pode-se inferir que temas como 

reutilização e tratamentos de resíduos vem ganhando relevância. Logo, é mandatório 
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que haja sistemas de descontaminação tanto para os poluentes convencionais quanto 

para os CE (Melo et al., 2009; Rathi; Kumar; Show, 2021).  

As ETEs, por meio dos processos ali realizados, não são capazes de eliminar 

esses contaminantes, visto que são planejadas para a remoção de nitrogênio, fosfato, 

patógenos, materiais particulados e íons metálicos (Stumpf et al., 1999; Verlicchi; Al 

Aukidy; Zambello, 2012; Zorita; Mårtensson; Mathiasson, 2009). Assim, muitos 

contaminantes emergentes, com destaque os fármacos, resistem aos tratamentos 

convencionais (Bila; Dezotti, 2003), sendo uma problema à saúde pública, uma vez 

que falta compreensão acerca dos possíveis efeitos a longo prazo do consumo 

continuo desses substâncias, mesmo que em baixas concentrações sobre a biota e o 

ambiente físico (Stackelberg et al., 2004). 

 

 

3.1.1 Fármacos no meio ambiente  

 

Fármacos ou drogas médicas são substâncias químicas ou compostos que têm 

propriedades medicinais e possuem capacidade de interação com o organismo vivo 

para produzir um efeito terapêutico desejado. Incluem compostos orgânicos e 

inorgânicos e podem ser usados para tratar e prevenir doenças, aliviar sintomas e 

melhorar a qualidade de vida (Larini, 2009; Lipinski et al., 2001). 

A detecção inicial da presença de produtos farmacêuticos não removidos pelas 

estações de tratamento de águas residuais e sua subsequente liberação no ambiente 

remonta às décadas de 1960 e 1970. No entanto, apenas na década de 1990, essa 

questão começou a receber atenção substancial, à medida que se tornou evidente 

que certos produtos farmacêuticos poderiam ter efeitos ecológicos significativos 

mesmo em concentrações extremamente baixas (Calisto; Esteves, 2009; Conley et 

al., 2008; Halling-Sørensen et al., 1998; Purdom et al., 1994). 

Estudos que investigaram a composição de efluentes em ETEs reportaram uma 

grande diversidade de fármacos, entre os quais analgésicos, anticoncepcionais, 

hormônios, antibióticos, antidepressivos, sedativos, antiepiléticos, esteroides, 

quimioterápicos, entre outros (Fent; Weston; Caminada, 2006; Jones; Voulvoulis; 

Lester, 2006; Tambosi, 2008). 

A principal preocupação pela ocorrência dessas substâncias no ambiente deve-

se aos efeitos adversos provocados sob os ecossistema aquático, uma vez que 
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podem causar perturbações endócrinas e efeitos secundários, pois originalmente são 

usadas para causar efeitos biológicos específicos nas terapias em que são 

empregados (Clara et al., 2005; Daughton; Ternes, 1999; Kasprzyk-Hordern; 

Dinsdale; Guwy, 2008; Sanderson et al., 2004). 

Comumente, a literatura indica que a entrada de fármacos no meio ambiente 

ocorre pela excreção (urina e fezes) proveniente do esgoto doméstico, visto que 

medicamentos não são totalmente metabolizados pelo corpo. Sua presença 

ecossistemas aquáticos podem ser classificados em dois grupos: os destinados ao 

consumo humano e os de uso veterinário (Osawa, 2019). Além disso, considerando 

que não são encontrados em ambientes de forma isolada, mas sim como misturas 

complexas das formas originais e de metabólitos eventuais, sua toxicidade é 

preocupante devido aos efeitos combinados e sinérgicos (Bila; Dezotti, 2003; 

Delorenzo; Fleming, 2008; Henry; Black, 2007; Ikehata; Jodeiri Naghashkar; Gamal 

El-Din, 2006; Santos et al., 2010).  

Existem várias rotas (Figura 1) pelas quais os fármacos podem ser introduzidos 

no ambiente aquático, sendo as principais provenientes do descarte de lixo doméstico 

em aterros sanitários e do reaproveitamento de lodo digerido oriundos das ETEs, do 

uso na agricultura na prevenção de doenças de animais, como gado, aves, peixes, 

suínos e, posteriormente, da disposição dos dejetos como fertilizantes no solo e 

através da excreção. Além disso, ocorre o descarte incorreto de resíduos resultantes 

de indústrias e de medicamentos vencidos ou não utilizados pela população (Halling-

Sørensen et al., 1998; Heberer, 2002; Radjenović; Petrović; Barceló, 2009). 

Sendo assim, o processo de metabolismo dos fármacos compreende uma 

sequência de reações bioquímicas (hidroxilação, epoxidação, redução e hidrólise) que 

provocam modificações na estrutura da substância por meio da introdução de grupos 

funcionais. Em seguida, esses grupos são conjugados com moléculas endógenas 

polares, resultando em compostos solúveis em água prontos para serem excretados 

pelo corpo, seja pelo rim ou pelo fígado. No entanto, alguns medicamentos não 

passam por esse processo metabólico, pois são substâncias pobres para 

metabolização de enzimas, sendo eliminados de forma gradual pelo organismo sem 

sofrer biotransformação (Tambosi, 2008). 
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Figura 1 - Possíveis rotas de exposição ambiental dos fármacos 

 
Fonte: Adaptado de Osawa (2019) 

 

Com isso, essas caraterísticas representam as principais dificuldades tanto no 

monitoramento quanto na proposição de técnicas de tratamentos capazes de remediar 

os fármacos residuais tanto à nível de descontaminação de compartimentos como as 

águas superficiais ou a remoção junto as ETEs. 

 

 

3.1.2 Antibióticos como contaminantes 

 

Das diversas categorias de fármacos que são encontradas no ambiente, o 

grupo dos antibióticos apresenta elevado interesse e preocupação. Esses 

medicamentos são muito utilizados, pois são capazes de inibir ou eliminar bactérias 

específicas ou de amplo espectro, bem como prevenir doenças e promover o 

crescimento de animais. Entretanto, o uso demasiado e indevido dessas substâncias 

incrementa a carga de contaminantes emergentes nos ecossistemas, visto que, assim 

como os demais medicamentos, não são totalmente removidos no tratamento e, por 

conta das suas propriedades físico-químicas como coeficientes de partição octanol-
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água (kow)), coeficiente de distribuição sólido-água (kd) e constante de dissociação de 

ácido (pKa), podem persistir por longos períodos de tempo ou apresentarem 

comportamentos pseudo-persistentes pelo uso em larga escala (Evgenidou; 

Konstantinou; Lambropoulou, 2015; Richardson; Ternes, 2018; Subedi; Kannan, 

2015). 

Quando um grupo de bactérias é exposto a níveis baixos de um antibiótico, a 

maioria dessas bactérias perece, sobrevivendo apenas aquelas que possuem 

mutações genéticas que se tornam resistentes ao medicamento. Essas modificações 

são transmitidas de geração em geração, e as bactérias descendentes também 

herdam essa resistência ao antibiótico original. À medida que as concentrações do 

antibiótico são gradualmente aumentadas, as bactérias continuam a desenvolver essa 

resistência, o que eventualmente leva ao surgimento de cepas bacterianas resistentes 

em altas doses do medicamento (Urban-Chmiel et al., 2022). 

Com isso, certos microrganismos têm a capacidade de adquirir resistência aos 

antimicrobianos, o que resulta não apenas em alterações em seu material genético, 

mas também na transferência de material genético entre diferentes bactérias. Isso 

pode levar ao surgimento de infecções difíceis de serem tratadas, sendo então uma 

razão para reduzir ou eliminar a presença desses compostos no ambiente (Andersson, 

2003; Bower; Daeschel, 1999). 

A resistência bacteriana é um dos desafios mais prementes da saúde pública 

em todo o mundo, visto que reduzem as opções de fármacos efetivos para o 

tratamento de infecções, sendo um problema tão abrangente que suas ramificações 

são sentidas em escala global. Esse cenário está resultando em consequências 

devastadoras, incluindo o aumento da morbidade, custos elevados associados aos 

cuidados de saúde e, o mais preocupante, taxas de mortalidade crescentes 

decorrentes de infecções (Costa; Silva Junior, 2017; Dias; Monteiro, 2010; Loureiro et 

al., 2016). 

O uso inapropriado de antibióticos, especialmente o seu uso excessivo, é um 

dos principais contribuintes para a resistência microbiana, que pode ocorrer por conta 

da incerteza na hora do diagnóstico da infecção, pela pressão dos pacientes e seus 

familiares e sobrecarga de trabalho dos médicos. Além disso, a não adesão dos 

pacientes às prescrições médicas e à automedicação são práticas comuns. Nesse 

contexto, faz-se necessário o desenvolvimento de novos antibióticos mais eficazes 

(Lima; Benjamim, 2017; Loureiro et al., 2016; Teixeira; Figueiredo; França, 2019). 
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O Quadro 1 apresenta as concentrações médias de antibióticos detectados em 

diversas matrizes de água. 

 

Quadro 1 - Antibióticos encontrados em matrizes ambientais 

Fonte: Autoria própria (2025)  

 

Entre os antibióticos mais frequentemente prescritos, encontra-se a 

ciprofloxacina, dentre as atuais quinolonas, oferece melhor absorção, possui ampla 

distribuição em tecidos e amplo espectro em atividades in vitro contra bactérias gram-

negativas, sendo a mais potente contra bacilos gram-negativos (Louie, 1994). 

 

 

3.1.3 Ciprofloxacina  

 

A ciprofloxacina (CIP) é um exemplo do grupo das fluoroquinolonas que fazem 

parte da terceira das quatro gerações da família das quinolonas, e foi patenteada em 

1983 pela Bayer AG. Cada geração foi desenvolvida devido a resistência bacteriana 

às gerações anteriores. Consequentemente, a geração subsequente exibe um 

aprimoramento gradativo na ação antimicrobiana, maior capacidade bactericida e 

maior diversidade de capacidade farmacológicas se comparada com a anterior 

(Appelbaum; Hunter, 2000;).  

A CIP apresenta um espectro de atividade contra vários micro-organismos 

patogênicos, em seres humanos e animais, que são resistentes aos aminoglicosídeos, 

Antibiótico Matriz/País Concentração Média REFERÊNCIA 

Amoxicilina Águas superficiais/ Brasil  290 ng L-1 (Monteiro et al.,2018) 

Azitromicina Águas superficiais/ México  211 ng L-1 (Lesser et al., 2018) 

Azitromicina Água residuais (efluentes)/ 
Peru 

2440 ng L-1 (Nieto-Juárez et al., 
2021) 

Cefalexina Águas superficiais/ 
Colômbia 

12930 ng L-1 (Cerón-Vivas e Mesa, 
2024) 

Ciprofloxacina Água Potável/ Peru 384.4 ng L-1 (Vilca et al., 2021) 

Ciprofloxacina Águas superficiais/ 
Argentina 

475 ng L-1 (Beamud et al.,2024) 

Claritromicina Água residuais (efluentes)/ 
Peru 

5060 ng L-1 (Nieto-Juárez et al., 
2021) 

Cloranfenicol  Águas superficiais/ China 2.1 ng L-1 (Deng et al., 2018) 

Eritromicina Águas superficiais/ México 1140 ng L-1 (Lesser et al., 2018) 

Levofloxacina Água superficiais/ África  130 ng g-1 (Nantaba et al., 2024) 

Oxitetraciclina  Água superficiais/ África  30 ng g-1 (Nantaba et al., 2024) 

Sulfametoxazol Água residuais (efluentes)/ 
Peru 

3130 ng L-1 (Nieto-Juárez et al., 
2021) 

Sulfametoxazol Águas superficiais/ Brasil 105 ng L-1 (Monteiro et al.,2018) 

Rifamicina  Águas superficiais/ China 0.8 ng L-1  (Deng et al., 2018) 

Tetraciclina Águas superficiais/ México 51 ng L-1 (Lesser et al., 2018) 
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penicilinas, cefalosporinas, tetraciclinas e outros antibióticos. Quando comparada a 

outras fluoroquinolonas similares, como norfloxacina, ofloxacina, pefloxacina e 

enoxacina, a CIP demonstra uma eficácia aproximadamente quatro vezes superior 

contra diversas cepas bacterianas (Bongaerts; Hoogkamp-Korstanje, 1993; Rocha et 

al., 2011; Thai; Salisbury; Zito, 2023; Van Caekenberghe; Pattyn, 1984).  

Esse antibiótico apresenta uma fórmula molecular de C17H18FN3O3 e uma 

massa molecular de 331,4 g mol-1. O sal de ciprofloxacina, conhecido como cloridrato 

de ciprofloxacina (C17H18FN3O3 HCl·H2O), é caracterizado como um pó cristalino 

amarelo claro, com ligeira higroscopicidade, com uma massa molecular de 385,5 g 

mol-1. Além disso, é miscível em água, pouco solúvel em etanol e praticamente 

insolúvel em acetona, diclorometano e acetato de etila (Baptistucci, 2012; Patrick, 

1995). 

 
 
 

A CIP (Figura 2) possui um grupo ciclopropil, um grupo ácido carboxílico que 

atribui para uma constante de dissociação de pKa1 = 6,1 e um grupo amina com pKa2 

= 8,7. Dessa forma, em um ambiente ácido, os grupos carboxílicos e amino presentes 

na molécula se encontram protonados (NH+, NH2+, COOH), resultando em uma 

molécula catiônica. Em pH básico (geralmente acima de 10) esses mesmos grupos 

estão desprotonados (N, NH, COO-), conferindo uma carga negativa, ou seja, 

aniônica. Já em pH próximo da neutralidade, permanece na sua forma zwitteriônica 

(N, NH2+, COO-), com uma carga total igual a zero (Baptistucci, 2012; Gu; Karthikeyan, 

2005; Souza,2016). 

 

Figura 2 - a) estrutura da ciprofloxacina; b) diagrama de especiação em função do pH 

 
Fonte: Adaptado de Zhu et al., 2020; Souza, 2016 
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Por ser um dos antibióticos mais prescritos para tratamento, a sua presença no 

ecossistema aquático já foi comprovada, o que reforça a necessidade do 

desenvolvimento de novas técnicas de tratamento de efluentes (Halling-Sørensen et 

al., 2000; Kolpin et al., 2002; Locatelli; Sodré; Jardim, 2011). O Quadro 2 representa 

as concentrações da CIP em diversas matrizes ambientais aquáticas. 

 
Quadro 2 - Concentração da CIP em matrizes ambientais 

País Matriz Concentração média Referência 

Argentina Águas superficiais 475 ng L-1 (Beamud et al.,2024) 

África  Águas superficiais 120 ng g-1 (Nantaba et al., 2024) 

Brasil Águas superficiais 199 ng L-1 (Locatelli; Sodré; Jardim, 2011) 

Brasil Águas superficiais 12 ng L-1 (Montagner et al., 2019) 

França Efluente de ETE 60 ng L-1 (Andreozzi; Raffaele; Nicklas, 2003) 

Grécia Efluente de ETE 70 ng L-1 (Andreozzi; Raffaele; Nicklas, 2003) 

Itália Esgoto bruto 260 ng L-1 (Castiglioni et al., 2006) 

Itália Efluente de ETE 97 ng L-1  (Castiglioni et al., 2006) 

Mexico Águas residuais 373 ng L-1  (Estrada-Arriaga et al., 2016) 

Peru Efluente de ETE 4230 ng L-1 (Nieto-Juárez et al., 2021) 

Peru Água Potável 384.4 ng L-1 (Vilca et al., 2021) 

Suécia Efluente de ETE 30 ng L-1 (Andreozzi; Raffaele; Nicklas, 2003) 

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

 

3.2 Partícula core@shell  

 

As partículas tipo core@shell, ou seja, materiais com um núcleo central e um 

revestimento externo, têm sido cada vez mais estudada na área da nanotecnologia. 

Isso deve-se ao fato dos nanomateriais possuírem uma ou mais dimensões na escala 

nanométrica, conferindo propriedades únicas em relação aos materiais em macro e 

microescala (Ghosh; Paria, 2012). Dentre essas características diferenciadas, 

notadamente o pequeno tamanho das partículas, levam a uma elevada relação entre 

área superficial e volume, resultando em um cenário em que os efeitos quânticos 

predominam. Além disso, os nanomateriais aliados a formação de estruturas 

core@shell, são capazes de combinar materiais com diferentes potencialidades e 

funcionalidades, como juntar compostos fotocatalíticos e magnéticos (Fu et al., 2019; 

Noval; Carriazo, 2019) 

As nanopartículas tipo core@shell podem ser categorizadas com base na sua 

constituição e estrutura. A mais comum é caracterizada como esférica concêntrica 

simples (Figura 3a), cuja composição é um núcleo completamente revestido por uma 

camada de um material diferente. A Figura 3b representa os sistemas que possuem 
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formas não esféricas, resultando em uma variedade de formas, como prismas ou 

cilíndricos. A Figura 3c ilustra sistemas nos quais um núcleo é formado por muitas 

partículas pequenas revestidas por uma camada idêntica. A formação de sistemas 

com mais de uma camada, feita de diferentes materiais, conhecida como 

nanoconchas concêntricas, é exemplificada na Figura 3d. Ademais, o sistema também 

possibilita a síntese de partículas que consistem em um núcleo móvel e uma 

camada/concha uniforme parcialmente vazia (oca). Essas partículas podem ser 

derivadas de estruturas representadas na Figura 3d, removendo a camada intermédia, 

como exemplificado na Figura 3e (Ghosh Chaudhuri; Paria, 2012; Radloff; Halas, 

2004). 

 
Figura 3 - Tipos partículas. a) esféricas; b) não esféricas; c) múltiplos núcleos pequeno 

revestidos por uma única camada; d) núcleo dielétrico com vários revestimentos e) núcleo 
móvel 

 

Fonte: Adaptado de Ghosh Chaudhuri; Paria (2012) 

 

A camada de revestimento (casca) desempenha um papel fundamental na 

alteração das propriedades do núcleo. Isso pode envolver a redução da reatividade 

ou o aumento da estabilidade térmica, além de contribuir para uma maior estabilidade 

geral e dispersão da partícula. Isso é particularmente relevante quando se trata da 

capacidade de ajustar as funções da superfície para atender a diversos requisitos de 

aplicação (Behrad et al., 2015; Daniel; Astruc, 2004). 

Em aplicações ambientais destacam-se as estratégias visando a remoção de 

metais pesados e poluentes em águas residuais. Tomando como embasamento os 

estudos de Naseem et al., 2019 e Oliveira, 2021, chegou-se à conclusão que as 

partículas core@shell atuam de forma eficaz na remoção desses contaminantes , 

resultados adquiridos nos testes dos seus respectivos trabalhos.  

Além disso, nanopartículas core@shell com propriedades de adsorção, catálise 

ou fotocatálise podem ser empregadas para a purificação de água, removendo 

contaminantes orgânicos e inorgânicos, como relatados nos estudos de Alimunnisa; 

Ravichandran; Meena, 2017, Fu et al., 2015, Yang et al., 2023b e Zhou et al., 2023. 
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3.2.1 Partículas a base de óxidos de ferro, silício e titânio  

 

As estratégias de remoção de contaminantes em meio aquoso, como os 

fármacos, devem considerar técnicas acessíveis e eficientes, sendo fundamental 

escolher o material adequado empregado em seus mecanismos de ação. O dióxido 

de titânio (TiO2) pode apresentar tanto fases cristalinas quanto uma fase amorfa, 

dependendo das condições de síntese e tratamento térmico. Quando submetido a 

temperaturas elevadas ele apresenta três fases cristalinas distinta, nomeadamente a 

broquita, o rutilo e a anatase, sendo essas duas últimas altamente reconhecidas pelas 

suas aplicações em processos de fotocatálise (Sofronov et al., 2020; Wei et al., 2020). 

Quando a anatase demonstra fase cristalina, ela apresenta maior eficiência 

fotocatalítica devido à sua área superficial específica ser maior e, normalmente, a sua 

formação é favorecida em temperaturas médias acima de 300°C e abaixo de 600°C 

(Bourikas; Kordulis; Lycourghiotis, 2014; Guo et al., 2019; Romeiro, 2019).  

Ainda, por conta do valor do band gap do anatase ser limitada a 

aproximadamente 3,20 eV, o dióxido de titânio requer incidência de radiação 

ultravioleta, com comprimento de onda igual ou inferior a 380 nm, para que a energia 

da luz incidente seja superior ao valor do band gap (Eg). Essa condição é fundamental 

para possibilitar a motivação dos elétrons da banda de valência (BV) para a banda de 

condução (BC) (Bourikas; Kordulis; Lycourghiotis, 2014; Limo et al., 2018). Além 

disso, o TiO2 possui eficácia na oxidação de compostos orgânicos, custo acessível, 

estabilidade contra corrosões fotoquímicas e químicas, e notável capacidade de 

absorção de luz ultravioleta (Nakata; Fujishima, 2012).  

No entanto, existem particularidades relacionadas à atividade fotocatalítica do 

TiO2. Entre essas especificidades, destaca-se o fato de que a fase mais termicamente 

estável, o rutilo, não demonstra ser mais eficaz em termos de atividade fotocatalítica 

em comparação com a fase anatase eapresenta uma baixa capacidade de absorção 

de luz visível e tende a ocasionar a aglomeração de suas nanopartículas, o que, por 

sua vez, resulta na diminuição da área superficial efetiva do fotocatalisador (Di Paola; 

Bellardita; Palmisano, 2013; Nakata; Fujishima, 2012). 

Ademais, uma desvantagem significativa ao empregar o TiO2 puro no 

tratamento de águas residuais é a dificuldade da sua reciclagem. Normalmente, 

utiliza-se o método convencional da sedimentação para separar as partículas de TiO2, 

porém, após esse procedimento, é comum que uma fração das partículas de dióxido 



21 

 

 

de titânio permaneça na água tratada, o que frequentemente requer uma etapa 

adicional de microfiltração para obter uma purificação completa, implicando custos 

adicionais (Meng et al., 2019; Peiris et al., 2021).  

Nesse aspecto, estudos indicam que o dióxido de silício (SiO2), um composto 

semicondutor com baixa toxicidade, alta estabilidade térmica, estrutura amorfa e 

cristalina, possui capacidade de se combinar com diversos materiais, incluindo o 

dióxido de titânio, possibilitando e potencializando a adsorção e reações 

fotocatalíticas, auxiliando também na eficiência de absorção de fótons e na atividade 

de um material fotocatalisador (Babyszko et al., 2022; Galeano et al., 2013; Inagaki, 

2014).  

Assim, a combinação SiO2@TiO2 tem-se demonstrado ser uma alternativa 

eficaz para aprimorar a atividade fotocatalítica do dióxido de titânio na faixa visível do 

espectro e reduzir a taxa de recombinação das cargas fotogeradas. Isso pois o 

composto SiO2 fornece um suporte para as partículas de TiO2, como propriedades 

químicas, estabilidade eletrônicas e térmica, elevadas aéreas superficiais e efeito 

adsorvente. Além disso, essa associação contribui para minimizar a aglomeração de 

nanopartículas, prevenir a transição de fase, facilitar o processo de recuperação do 

fotocatalisador, aumentar a área superficial específica do TiO2 e inibir a sua 

cristalização (Bernardes et al., 2011; Galeano et al., 2013; Yu et al., 2001).  

Vale ressaltar ainda que alguns estudos ecotoxicológicos relatam que 

heteropartículas de TiO2 podem provocar diversos danos em microrganismos e 

plantas aquáticas, tornando, portanto, a sua reciclagem um fator essencial (Hund-

Rinke; Simon, 2006; Torres-Luna; Carriazo; Sanabria, 2016; Wiench et al., 2009). 

Assim, para possibilitar a reutilização desses catalisadores e evitar problemas nos 

sistemas aquáticos, se torna necessário a recuperação das partículas sólidas após a 

sua utilização. 

No entanto, métodos convencionais como centrifugação ou filtração revelam-

se problemáticos e ineficientes quando aplicados a partículas de tamanho limitado, 

além de demandar maior tempo e gasto de energia. Dessa forma, pesquisas apontam 

que partículas magnéticas surgem como uma alternativa eficiente em termos de 

energia e mais ágil em comparação com os métodos tradicionais citados (Noval; 

Carriazo, 2019; Stan et al., 2017; Tang et al., 2008).  

Vários materiais com propriedades magnéticas como a magnetita (Fe3O4), 

maghemita (γ-Fe2O3) e hematita (α-Fe2O3) podem serem utilizados para 
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configurações tipo core@shell, pois apresentam uma ótima alternativa na associação 

de materiais de diferentes propriedades. Esses compostos são classificados como 

diamagnético, paramagnético, ferromagnético, ferrimagnético e antiferromagnético, 

considerando como os dipolos magnéticos são organizados e alinhados, tanto na 

ausência quanto na presença de um campo magnético externo (Jeong et al., 2006; 

Saharan et al., 2014). 

A magnetita se destaca por ser um material naturalmente magnetizado que 

exibe superparamagnetismo em uma escala nanométrica, sendo considerado o 

mineral ferrimagnético mais significativo na natureza, encontrando-se em diversas 

rochas, incluindo ígneas, sedimentares e metamórficas. Sua estrutura cristalina é 

conhecida como espinélio inverso e forma uma rede cúbica de face centrada em que 

cada unidade estrutural compreende locais tetraédricos e octaédricos (Ganapathe et 

al., 2020; Taheri-Ledari et al., 2022). 

Além disso, é reconhecida como um composto de preparo e manipulação 

acessíveis, o que a transforma em um material de custo reduzido e fácil aplicabilidade, 

tornando-a um dos sistemas primordiais em pesquisas no campo das nanopartículas 

magnéticas. Por conta do seu superparamagnetismo, quando o campo magnético é 

removido, os portadores magnéticos não conservam a magnetização, levando à sua 

desaglomeração e possibilitando, portanto, que sejam ressuspendidos e 

reaproveitados (Ciccotti, 2014; Mercante et al., 2012). O óxido de ferro III (Fe3O4) 

também tem sido objeto de interesse científico e de extensa pesquisa devido à sua 

baixa toxicidade, às suas propriedades químicas e magnéticas atrativas e ao seu 

potencial de aplicação em diversas disciplinas, tais como catálise, processos de 

separação, ressonância magnética, biomedicina e biossensores (Baeza; Guillena; 

Ramón, 2016; Martins; Trindade, 2012; Mercante et al., 2012 ). 

Na elaboração de materiais tipo core@shell com a magnetita como núcleo, 

viabiliza-se a facilidade de separação desses materiais de um solvente por meio da 

aplicação de um campo magnético (Fodjo et al., 2017; Noval; Carriazo, 2019). No caso 

das estruturas Fe3O4@SiO2@TiO2, que apresentam uma camada interna de SiO2 e 

uma camada externa de TiO2, pesquisas relatam que observa-se uma excelente 

dispersão em meio aquoso, acompanhada de propriedades de biocompatibilidade 

favoráveis, além de superfícies prontamente adaptáveis para aplicações específicas, 

incluindo a adsorção e a fotodegradação (Alzahrani, 2017; Fu et al., 2019; Xu et al., 

2011). 
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3.3 Adsorção 

 

A técnica de adsorção é amplamente empregada na eliminação de 

contaminantes emergentes, destacando-se pela sua notável seletividade. Essa 

abordagem constitui como um processo fundamental que envolve a capacidade de 

um composto, chamado adsorvente, em remover certas substâncias de uma solução, 

sendo que a principal característica de um bom adsorvente é a sua alta porosidade 

(Junior; Luiz, 2019; Reynolds; Richards, 1996). A área superficial do adsorvente varia 

consideravelmente devido à sua notável porosidade em relação à superfície externa. 

Esse fenômeno se manifesta por conta da presença de um gradiente de concentração 

entre os componentes presentes na fase fluida e aqueles que são retidos pelas 

partículas adsorventes (Dai et al., 2019; Tonucci, 2014). 

Assim, as propriedades físicas dos adsorventes são primeiramente 

determinadas pelo tamanho dos poros e pela área superficial específica do material, 

enquanto as propriedades químicas estão diretamente relacionadas à natureza dos 

grupos funcionais presentes na superfície do adsorvente. As características mais 

pertinentes como polaridade, tamanho molecular e propriedades acidas ou básicas do 

adsorvato, também são fatores que podem exercer uma influência substancial sobre 

o processo de adsorção (Tonucci, 2014). 

A adsorção pode ser diferenciada por dois tipos de interação entre adsorvato e 

o adsorvente, conhecido como fisissorção (adsorção física), que se trata de um 

fenômeno reversível onde apresenta interações eletroestáticas, e quimissorção 

(adsorção química), que se trata de ligações fortes, irreversíveis, em que há troca de 

elétrons e o adsorvato se liga fortemente ao adsorvente gerando grande quantidade 

de energia (Figueiredo, 2014; Poorsharbaf Ghavi; Raouf; Dadvand Koohi, 2020).  

Ainda, na quimissorção, ocorre a união das moléculas do adsorvato à superfície 

do adsorvente por meio de ligações químicas fortemente interativas. Nesse contexto, 

as moléculas do adsorvato podem sofrer processos de desdobramento ou 

decomposição devido à interação com os sítios ativos da superfície do adsorvente, 

em virtude das forças de valência envolvidas. Como resultado, estabelece-se uma 

forte ligação das moléculas do adsorvato com a superfície do adsorvente 

caracterizada por uma entalpia de adsorção química que supera aquela associada à 

adsorção física (Nascimento et al., 2014). 
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Vale ressaltar também que na adsorção química, ao contrário da adsorção 

física, a formação é restrita a apenas uma monocamada, tornando-a altamente 

específica, pois apenas as moléculas em meio aquoso podem interagir com os sítios 

ativos são adsorvidas. Além disso, é importante mencionar que a mesma molécula 

pode passar por adsorção física em baixas temperaturas e, à medida que a 

temperatura aumenta, a adsorção química pode se tornar predominante (Ruthven, 

2000; Vilarrasa-Garcia et al., 2015). 

Os processos de adsorção podem ser ilustrados (Figura 4) por meio de uma 

isoterma que abrange desde o favorável até o extremamente favorável, permitindo o 

alcance de concentrações substanciais do composto adsorvido na fase úmida pelo 

sólido. No caso da quimissorção com uma isoterma muito favorável o composto 

adsorvido e o adsorvente exibem uma interação altamente significativa, resultando em 

uma quantidade adsorvida que não depende da concentração do composto no meio 

aquoso (Kalam et al., 2021; Mozaffari Majd et al., 2022). 

 

Figura 4 - Formas mais comuns de isotermas de adsorção 

 

Fonte: Adaptado de Mccabe et. al (1993) 

 
 

3.3.1 Cinética de adsorção  

 

A cinética de adsorção descreve como as moléculas do adsorvato são retidas 

pelo adsorvente ao longo do tempo, refletindo a eficiência do processo. Isso é avaliado 
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pela relação entre a taxa de remoção do adsorvato (qt) e o tempo de contato, 

representado por equações matemáticas e gráficos. Essa análise é essencial para 

entender o comportamento e a viabilidade da adsorção (Yadav et al., 2018).  

A cinética de adsorção é expressa como a taxa de remoção do adsorvato na 

fase fluida em relação ao tempo. Em princípio, segundo Nascimento et al. (2014), ela 

pode ser conduzida por diferentes processos tais como transferência de massa 

externa, que movimenta moléculas da fase fluida para a superfície externa da partícula 

adsorvente, difusão no poro, que ocorre à medida que moléculas do fluido penetram 

nos poros da partícula adsorvente, e a difusão na superfície que acontece quando 

moléculas previamente adsorvidas se deslocam ao longo da superfície dos poros 

(Figura 5).  

Figura 5 - Etapas da cinética de adsorção 

 

Fonte: Adaptado de Nascimento et al. (2014) 

 

Diversos modelos cinéticos são empregados para analisar o mecanismo que 

regula o processo de adsorção, incluindo aspectos como reações químicas, controle 

de difusão e transferência de massa (Quadro 3). Contudo, na adsorção de antibióticos 

e poluentes emergentes, os ajustes cinéticos mais comuns e amplamente 

empregados são os modelos de pseudo-primeira ordem e pseudo-segunda ordem 

(Nascimento et al., 2014; Portugal et al., 2005; Rocha et al., 2012; Yang et al., 2019; 

Zomer, 2021). 

 

Quadro 3 - Modelos cinéticos para adsorção 

Modelos Cinéticos  Equação Parâmetros 

 
Pseudo-primeira 

ordem 𝑞𝑡 = 𝑞𝑒(1 − 𝑒−𝑘1𝑡) 

qe = quantidade de adsorvato adsorvido no 
equilíbrio (mg g-1); 
qt = quantidade de adsorvato adsorvido no tempo t 
(mg g-1); 
t = tempo em min; 
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Fonte: Adaptado de Nascimento et al. (2014). 
 
 

3.3.2 Partículas tipo core@shell aplicadas a adsorção de fármacos antibióticos 

 

O número de pesquisas e trabalhos envolvendo materiais com sistema 

core@shell vem crescendo gradualmente nos últimos anos. Esses estudos com 

nanomateriais despertam grande interesse devido às excelentes propriedades 

combinadas do núcleo e da casca, que supera os defeitos de cada material individual 

(Lee et al., 2015; Song et al., 2022; Vulava et al., 2016). No entanto, existem poucos 

estudos relacionados às partículas do tipo core@shell, especificamente utilizando os 

nanomateriais Fe3O4@SiO2@TiO2, com finalidade de aplicação na adsorção de 

fármacos e antibióticos presentes em águas residuais. 

Gabélica et al., 2021, realizou uma análise com Fe3O4@SiO2@TiO2 para 

remoção do antibiótico ciprofloxacina (CIP) envolvendo diversos processos, incluindo 

a manipulação por fotólise (sem o uso de nanocompósito fotocatalisadores), em que 

obteve aproximadamente 40% da remoção do composto. Ademais, a manipulação por 

adsorção no escuro contribuiu com cerca de 56% de remoção após 30 min, enquanto 

a manipulação fotocatalítica atingiu aproximadamente 94% após 120 min de 

irradiação. 

Nesse cenário, algumas pesquisas também indicam que a combinação dos 

materiais Fe3O4@SiO2@TiO2 desempenha um papel fundamental na remoção eficaz 

de fármacos e antibióticos na água, devido à múltiplas características que 

k1 = constante de velocidade de pseudo-primeira 
ordem (min-1). 

 
Pseudo-segunda 

ordem 
 𝑞𝑡 =

𝑘2𝑡

1 + 𝑘2𝑡
 

qe = quantidade de adsorvato adsorvido no 
equilíbrio (mg.g-1); 
qt = quantidade de adsorvato adsorvido no tempo t 
(mg.g-1); 
t = tempo em min; 
k2 = constante da taxa de adsorção do modelo de 
pseudo-segunda ordem (g.mg-1.min-1) 

 
 

Weber e Morris 
 

 

𝑞𝑡 =  𝑘𝑡0.5 + 𝐶 

qt: quantidade de adsorvato adsorvida na fase sólida 
(mg g−1) em um tempo t (min);  
kd: coeficiente de difusão intrapartícula (mg g−1 
min−0.5);  
C: uma constante relacionada com a resistência à 
difusão (mg g-1). 

 
 

Elovich 

 

𝑞𝑡 =
1

𝛽
 𝑙𝑛(1 +  𝛼𝛽𝑡) 

α: taxa de adsorção inicial (mg g-1min-1); 
β: constante de dessorção (mg g-1); 
qt: quantidade de metal adsorvido por quantidade de 
biomassa (mg g-1) utilizada no tempo t;  
t: tempo. 
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potencializam o processo de adsorção desses compostos (Fu et al., 2019; Silva, 

2021a; Yang et al., 2023a).  

 

 

3.4 Fotodegradação  

 

Os processos oxidativos avançados (POAs) são técnicas de tratamento de 

água e efluentes que visam a remoção de poluentes orgânicos persistentes, tais como 

compostos tóxicos e poluentes emergentes. Esses processos utilizam reações 

químicas oxidativas poderosas para transformar ou degradar contaminantes em 

produtos menos nocivos ou inertes, por meio da geração de radicais livres (Fioreze; 

Santos; Schmachtenberg, 2014; Safarzadeh-Amiri; Bolton; Cater, 1997). 

Existem dois principais tipos de POAs, os sistemas homogêneos e 

heterogêneos como ilustrado no Quadro 4, sendo que para remoção de produtos 

farmacêuticos, as técnicas mais utilizadas são Fenton e Foto-Fenton, ozonólise e 

fotocatálise (Kanakaraju; Glass; Oelgemöller, 2018). 

 

Quadro 4 - Processos oxidativos avançados  

Processos Homogêneo Heterogêneo 

 O3/UV Fotocatálise Heterogênea 

Com irradiação H2O2/UV (TiO2/O2/UV) 

 O3/H2O2/UV  

 Foto-Fenton  

Sem irradiação O3/HO- O3/Catalisador 

 O3/H2O2  

 Reativo de Fenton  

Fonte: Adaptado de Chaves (2018) 

 

Os sistemas heterogêneos contam com a presença de catalisadores sólidos, 

substâncias essas que alteram a velocidade de reação para atingir o equilíbrio 

químico, sem, no entanto, serem consumidas (Chiavenato, 2017). Sendo assim, 

dentre os fotocatalisadores existentes, a fotocatálise heterogênea utilizando TiO2 é 

uma das abordagem mais promissora e a que é aplicada neste estudo. O uso desse 

composto permite a geração de radicais que leva a uma melhoria notável na taxa de 

eliminação de contaminantes, visto que essa eficiência pode ser atribuída as suas 

características físico-químicas, que foram discutidas na seção 3.2.1. (Silva, 2021b). 

A fotocatálise heterogênea é um processo em que a luz é usada para acelerar 

reações químicas. Para que isso aconteça, um componente chamado fotocatalisador 
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precisa absorver fótons de energia. Quando a luz é absorvida e sua energia é maior 

ou igual a energia de band gap (região entre a bandas de valência e as bandas de 

condução) ela faz com que os elétrons da camada mais externa do fotocatalisador se 

movam para uma camada interna, ou seja, ocorre a migração de elétrons entre as 

bandas criando "lacunas" (h+), na camada externa (Neris, 2014). 

Uma vez que essas lacunas são criadas na superfície do fotocatalisador, 

podem se recombinar, liberando energia no processo ou podem participar de reações 

químicas, que envolve transferência de elétrons para as espécies oxidantes, e a 

doação de elétrons de espécies redutoras para as lacunas formadas. Essas lacunas 

apresentam potenciais notavelmente positivas, situando-se na faixa de +2,0 V a +3,5 

V, o que se torna suficientemente desenvolvido para a geração de radicais OH. 

(Nogueira; Jardim, 1998; Rodrigues, 2019) 

 Os radicais livres resultantes das reações entre as lacunas e os elétrons 

podem reagir com contaminantes presentes no meio, degradando-os e purificando o 

ambiente (Fuziki, 2019; Silva, 2021b). A Figura 6 ilustra esse processo. 

 
Figura 6 - Esquema ilustrativo do processo de fotocatálise 

 
Fonte: Balbino (2015) 

 

O processo fotocatalítico é dependente, de forma simultânea, da eficiente 

absorção da radiação luminosa e da adsorção dos reagentes pelo fotocatalisador. 

Assim, a importância crítica da etapa de adsorção no processo justifica a notável 

influência do pH na cinética fotocatalítica (Bora; Mewada, 2017). Sabe-se que o pH 

do meio reacional exerce influência na carga superficial dos catalisadores; essa 

variação de carga superficial, por sua vez, afeta diretamente o processo de adsorção 

devido às interações eletrostáticas entre as cargas dos reagentes e a superfície 
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(Dodoo-Arhin et al., 2018; Jallouli et al., 2017). Além disso, a cinética fotocatalítica 

pode ser afetada por uma série de outros fatores, tais como a quantidade de 

catalisador utilizada, o comprimento de onda da radiação, o fluxo radiante, a 

concentração inicial dos reagentes e a temperatura (Herrmann, 2010). 

Vale ressaltar ainda que, para determinar a velocidade da degradação de 

compostos orgânicos e inorgânicos por meio da fotocatálise heterogênea, alguns 

estudos fazem uso dos modelos matemáticos, em que a ordem da reação é entendida 

como a dependência da velocidade da reação com a concentração (Araújo et al., 

2016; Balbino, 2015; Chiavenato, 2017).  

A ordem da reação (Equação 1) é entendida como a dependência da 

velocidade da reação com a concentração, em que C0 é a concentração inicial do 

reagente e C a concentração do reagente decorrido um (Azevedo et al., 2020). Se 

dC/dt satisfazer à equação de ordem 0, n será a ordem da reação e C a concentração 

do reagente decorrido um tempo t de reação. 

 

𝑑𝐶

𝑑𝑡
=  −𝑘. 𝐶𝑛        (1) 

 

Esses modelos são empregados com o propósito de analisar o efeito da 

quantidade do catalisador na cinética de fotodegradação, ou seja, a ordem da reação 

representa uma etapa fundamental na investigação da cinética das reações químicas 

(Quadro 5). 

 

Quadro 5 - Modelos cinéticos para concentração 

Fonte: Adaptado de Azevedo et al. (2020). 

Modelos Equação Parâmetros 

 
Pseudo ordem zero  

𝐶 = 𝐶0 − 𝑘0. 𝑡 

C: concentração residual (mg L-1); 
C0: concentração inicial (mg L-1);  
K0: constante cinética para reações de 
pseudo-ordem-zero;  
t: um dado tempo reacional (min). 

 
Pseudo-primeira 

ordem 
𝐶 = 𝐶0 − 𝑒−𝑘1

. 𝑡 

C: concentração residual (mg L-1); 
C0: concentração inicial (mg L-1);  
K1:constante cinética para reações de 
pseudo- primeira-ordem; 
t: um dado tempo reacional (min). 

 

Pseudo-segunda 
ordem 

𝐶 =  
𝐶0

1 + 𝐶0. 𝑘2. 𝑡
 

C: concentração residual (mg L-1); 
C0: concentração inicial (mg L-1);  
k2: constante cinética para reações de 
pseudo-segunda-ordem; 
t: um dado tempo reacional (min). 
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Além disso, o TiO2 apresenta-se como o composto mais fotoativo entre os 

semicondutores, assim, para aprimorar a atividade fotocatalítica, o uso de partículas 

core@shell na fotocatálise com materiais como dióxido de silício, tem sido muito 

utilizada devido a sua inatividade química, sua falta de absorção de luz ultravioleta, 

além de fornecer ao TiO2 uma maior área superficial. Ainda, as propriedades 

magnéticas dos óxidos de ferro também podem ser aplicadas para melhorar o 

desempenho do fotocatalisador, uma vez que, podem ser facilmente recuperados, 

separados ou retirados do meio com o auxílio de um ímã (Beck Júnior, 2016; 

Bernardes et al., 2011; Fernandes, 2022; Stefan et al., 2014).  

Beck Júnior 2016, determinou que a atividade fotocatalítica das amostras 

magnéticas recobertas com sílica e dióxido de titânio foram próximas à da fase 

anatase pura, com a vantagem de possuir um núcleo magnético que permite a 

recuperação do catalisador. Segundo o autor, os resultados preliminares dos ensaios 

de hipertermia magnética e fotocatálise indicaram um forte potencial dos materiais 

relatados em seu estudo para aplicações em biomedicina e em fotocatálise.  

Diante do exposto e com base em outros estudos, torna-se evidente que a 

utilização da fotodegradação para a remoção de medicamentos apresenta-se como 

uma alternativa promissora (Carvalho et al., 2017; et al., 2022; Chen et al., 2021; 

Christan, 2023; Melo, 2018). 
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4 METODOLOGIA 

 

 

4.1 Síntese da heteroestrutura Fe3O4@SiO2@TiO2 

 

A síntese das partículas Fe3O4 foi preparada para o núcleo do sólido como 

esquematizado na Figura 7, a partir da adaptação da metodologia usada Qu et al. 

(2010). 

 
Figura 7 - Síntese das partículas Fe3O4 

 

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

Na primeira etapa da síntese, foram adicionados 15 g de FeCl3 em um balão 

de reação contendo 25 mL de solução aquosa de HCl 1,0 mol L-1 e 50 mL de água 

ultrapura. Em outro balão, foram adicionados 11,7 g de FeCl2.4H2O, 25 mL de solução 

aquosa de HCl 1,0 mol L-1 e 50 mL de água ultrapura. Para a formação do Fe3O4 foi 

necessário manter a proporção de 2:1 (mol) entre as duas espécies de ferro. A solução 

contendo Fe2+ foi transferida gota a gota, com o auxílio de uma seringa, para o balão 

de reação contendo o Fe3+ em solução ácida. 

Em seguida, foram adicionados ao sistema 230 mL de solução de NH3 1,5 mol 

L-1, lentamente com o auxílio de uma seringa para que o pH chegasse a 11. Após, a 

mistura foi levada para banho ultrassônico por 2 horas a 80 W e 60 ºC. 
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Sequencialmente, a mistura foi lavada e centrifugada com água ultrapura até pH 

constante. 

Para dar sequência a síntese do sólido, foi realizado o recobrimento das 

partículas de Fe3O4 com SiO2, como ilustrado no fluxograma da Figura 8. 

 

Figura 8 - Recobrimento das partículas de Fe3O4 com SiO2 

 

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

O sólido mantido em suspensão foi preparado em 600 mL de etanol anidro e 

60 mL hidróxido de amônio P.A. Depois, foram adicionados 30 mL de 

tetraetilortosilicato (TEOS) em 60 mL de etanol anidro que foram gotejados por 1 hora 

sob a suspenção. A solução foi mantida em agitação vigorosa em banho ultrassônico 

por 2 horas a 80 W. Após este período, a solução foi lavada e centrifugada para a 

remoção de excesso de reagentes com água até pH constante. 

Por fim, a Figura 9 ilustra o recobrimento das partículas de Fe3O4@SiO2 com o 

TiO2. Fe3O4@SiO2 que foram obtidas na etapa anterior foram mantidas em suspensão 

aquosa e adicionadas em um béquer. Foram acrescentados 600 mL de etanol anidro 

e 270 mL de acetonitrila. Posteriormente, a solução foi colocada em banho 

ultrassônico a 80 W por 5 min. Após esse tempo, foram adicionados à essa mistura 

60 mL de hidróxido de amônio (NH4OH) P.A., a temperatura ambiente. Em seguida 60 

mL de isopropóxido de titânio 97% foram adicionados com auxílio de uma bureta 

durante 1 horas sob agitação lenta. As partículas foram separadas com auxílio de 
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centrifugação, lavadas com água a pH constante. Finalmente, as partículas foram 

secas por evaporação em estufa a 100 °C. 

 

Figura 9 - Recobrimento das partículas de Fe3O4@SiO2 com o TiO2 

 

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

Em cada etapa da síntese, foi reservada uma alíquota de sólido, que foi seca e 

levada para caracterização. 

 

 

4.2 Caracterização da heteroestrutura Fe3O4@SiO2@TiO2 

 

A caracterização da partícula Fe3O4@SiO2@TiO2 foi realizada por meio de 

espectroscopia no infravermelho (IVTR ), utilizando um espectrofotômetro IVTR da 

Perkin Elmer modelo Frontier, na faixa de número de onda de 4000 a 400 cm-1. As 

amostras foram preparadas a partir de misturas de KBr, com uma pequena quantidade 

do sólido (abaixo de 1% em massa em relação a massa total da pastilha) e os 

espectros foram selecionados com uma resolução de 4 cm-1 e acumulação de 32 

varreduras. 

Também foi realizado as medidas de difração de raios X (DRX), as medições 

foram executadas no modo de reflexão usando um Difractômetro Empyrean KαCu 

(λ=1,542 Å), que opera de 2 a 50 graus, com um tempo de permanência de 2 min. 
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As medidas em MEV e EDS foram feitas em Microscópio Eletrônico de 

Varredura Zeiss EVO-MA10 com detector de elétrons secundários (para alto e baixo 

vácuo), detector de elétrons retroespalhados, detector de raios X (para EDS/EDX) e 

detector para STEM. As amostras em pó foram depositadas sob uma fita de carbono 

dupla-face e recobertas com ouro (metalização) para análise. 

 

 

4.3 Ponto de Carga Zero (pHpcz) 

 

Com o intuito de definir a faixa de pH mais favorável ao processo de adsorção, 

o valor de pH a ser utilizado foi determinado por meio da análise do Ponto de Carga 

zero (pHpcz) do sólido a ser testado. Para isso, foram adicionados 0,01 g de sólido em 

25 mL de uma solução de NaCl 0,1 mol L-1 (Vetec), sob diferentes condições de pH 

(1, 3, 5, 7, 9, 11, 13), que foram ajustados com solução de Ácido Clorídrico 0,1 mol L-

1 (HCl, Vetec) para os valores na faixa ácida e Hidróxido de Sódio 0,1 mol L-1 (NaOH, 

Biotec) para os valores na faixa básica, como ilustrado na Figura 10.  

 

Figura 10 - Fluxograma da realização da análise do Ponto de Carga Zero 

 

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

O pHmetro utilizado foi o Hanna, modelo pH 21. Para atingir a condição de 

equilíbrio, as soluções foram levadas a agitação por 24 horas em incubadora shaker 

(modelo SL 221 – SOLAB) a 30 ºC e 100 rpm. Após a leitura do pH final, foi realizado 
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um gráfico da variação do pH inicial em relação ao pH final, sendo a intersecção da 

curva com a reta y=x indicando o ponto de carga zero.  

 

 

4.4 Padrões, soluções e determinações analíticas dos fármacos 

 

A medida de determinação do antibiótico foi realizada com o fármaco na forma 

de padrão analítico (Sigma-Aldrich). A solução estoque foi preparada com 

concentração de 1000 mg L-1 de CIP. Para isso, 0,25 g do fármaco foi pesado em 

balão de 250 mL e avolumado com água ultrapura.  

 Em seguida, foram realizadas as leituras de absorbância dos ensaios 

preparados. As curvas de calibração foram construídas por meio da leitura da 

absorbância do fármaco, com duplicatas de soluções com concentrações conhecidas 

de 0,5 a 15 mg L-1, em pH ajustado em 5 e 8, que foi de acordo com o pHpcz dos 

sólidos, como ilustrado na Figura 11 abaixo.  

 

Figura 11 - Fluxograma para o preparo dos padrões, soluções e determinações analíticas 

 

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

Foi utilizando espectrofotômetro de absorção molecular UV-Vis de varredura 

de feixe simples (PerkinElmer™ LAMBDA XLS), no intervalo de 200 a 400 nm, com 

resolução de 2 nm, e cubetas de quartzo com caminho óptico de 1 cm. Foram 

considerados os valores das bandas máximas de absorção de cada analito. 
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4.5 Cinética de adsorção  

 

Para realizar o ensaio cinético (Figura 12), foram utilizadas as soluções de CIP 

a 10 mg L-1 previamente ajustadas em pH 5 e 8. Em seguida, 0,1 g dos sólidos 

(magnetita pura, Fe3O4@SiO2 e Fe3O4@SiO2@TiO2) foram acrescentados às 

soluções e os sistemas foram agitados por 24 horas em incubadora shaker (modelo 

SL 221 – SOLAB) a 30 ºC à 100 rpm. Nos intervalos de tempo de 1, 2, 4, 6, 8, 10, 15, 

20, 30, 40, 50, 60, 80, 100, 120, 180, 240, 300, 360, 420 e 480, 720 e 1440 min foram 

colhidas coletadas alíquotas do sobrenadante e, após filtradas em membrana de nylon 

0,45 µm, a absorbância foi medida, no comprimento de onda de 276 nm.  

 
Figura 12 - Fluxograma do ensaio cinético de adsorção 

 

Fonte: Autoria própria (2025). 

 

Para avaliação dos dados cinéticos, foram utilizados os modelos de pseudo-

primeira ordem, pseudo-segunda ordem e Weber e Morris, já descritos no item 3.3.1 

a fim de avaliar o decaimento da concentração da CIP ao longo do ensaio. 
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4.6 Fotocatálise heterogênea  

 

Com o propósito de avaliar a eficácia da utilização de materiais sólidos obtidos 

na remoção do antibiótico CIP, foi realizado à análise dos processos de fotocatálise 

heterogênea. Para o estudo de fotocatálise heterogênea (Figura 13), foi utilizado um 

reator em escala laboratorial, operando em sistema batelada. O reator é constituído 

por uma caixa de metal com dimensões, 57 cm x 47 cm x 47 cm, equipada com quatro 

lâmpadas de mercúrio com baixa pressão (PURITEC HNS 15 W) de emissão no UV-

C (254 nm) e recipientes de vidro com capacidade de 250 mL. 

Soluções contendo 10 mg L-1 de cada fármaco, com pH ajustados em 5 e 8 

respectivamente foram acrescentadas à 0,1 g das partículas preparadas e irradiadas 

e nos intervalos de tempo de 1, 2, 4, 6, 8, 10, 15, 20, 30, 40, 50, 60, 80, 100, 120, 180 

e 240 min foram colhidas coletadas alíquotas do sobrenadante e, após filtradas em 

membrana de nylon 0,45 µm, a absorbância foi medida, no comprimento de onda de 

276 nm. 

 

Figura 13 - Fluxograma do ensaio de cinética de fotodegradação 

 

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

A remoção foi avaliada em termos dos percentuais de remoção em relação a 

concentração inicial e os dados experimentais foram ajustados por modelos cinéticos 
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a fim de descrever o processo de fotodegradação. Foram utilizados neste trabalho os 

modelos de ordem zero, pseudo-primeira e pseudo-segunda ordem para determinar 

a velocidade da degradação dos antibacterianos. 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

 

5.1 Síntese da heteroestrutura Fe3O4@SiO2@TiO2 

 

Para a síntese do núcleo, inicialmente foram adicionados FeCl3 a uma solução 

de HCl e água, enquanto em outro balão, dissolveu-se FeCl2·4H2O em HCl e água. 

Para garantir a formação adequada, manteve-se a proporção molar de 2:1 entre Fe3+ 

e Fe2+. A solução de Fe2+ foi então transferida para o balão contendo Fe3+. Em 

seguida, adicionou-se NH4OH para aumentar o pH e provocar a coprecipitação dos 

íons de ferro, formando hidróxidos que se convertem em Fe3O4 (Gribanov et al., 1999). 

No revestimento com sílica, foi utilizado como reagente precursor o TEOS, que 

permite a formação controlada de uma camada de sílica in situ, e melhora a dispersão 

das nanopartículas, funcionaliza a superfície, reduz a toxicidade e protege contra a 

oxidação, tornando-as mais eficazes e adequadas para aplicações (Ferreira, 2009).  

Para o último revestimento, o isopropóxido de titânio foi utilizado como reagente 

precursor, ao ser depositado sobre as camadas anteriores, o que contribui para o 

aumento da área superficial do material, como também melhora as propriedades 

funcionais, como a estabilidade térmica e a resistência a processos de degradação 

(Silva Filho, 2007). Esse aumento é de grande importância, pois está diretamente 

relacionado à maior capacidade de adsorção e à melhoria das propriedades catalíticas 

do material.  

 
Figura 14 - Sólidos sintetizados 

 
                     a) Fe3O4                                                  b) Fe3O4@SiO2                               c) Fe3O4@SiO2@TiO2 

 
Fonte: Autoria própria (2025) 

 

A partir dos resultados obtidos nas sínteses, foi possível observar três 

colorações distintas nas partículas sintetizadas (Figura 14a, b e c). O Fe3O4 
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apresentou uma coloração preta com um brilho metálico característico, o que pode 

ser explicado pela presença de íons de ferro em sua estrutura cristalina. Esses íons, 

organizados de maneira específica dentro do cristal, são responsáveis pela maneira 

como a luz é absorvida e refletida, conferindo à magnetita sua aparência escura e 

brilhante (Cabrera et al., 2008).  

Além disso, a magnetita é um mineral com propriedades ferromagnéticas, o que 

significa que, ao ser exposta a um campo magnético externo, como o gerado por um 

ímã de neodímio, ela adquire magnetismo, conforme demonstrado na Figura 14a. 

Esse comportamento é típico de materiais que possuem momentos magnéticos 

alinhados em sua estrutura, tornando-os altamente responsivos a campos magnéticos 

externos (Ferreira, 2009). 

Em contraste, as partículas Fe₃O₄@SiO₂ e Fe₃O₄@SiO₂@TiO₂, exibiram 

colorações distintas, variando entre marrom claro e marrom escuro, respectivamente, 

conforme ilustrado nas Figura 13b e 13c. Essas variações de cor estão diretamente 

relacionadas às mudanças estruturais que ocorrem durante os processos de 

revestimento e aquecimento. Durante esses processos, interações químicas 

complexas entre os óxidos presentes promovem modificações nas propriedades 

ópticas das partículas, resultando em alterações visíveis na cor (Callister, 2011). 

Por fim, é evidente que os revestimentos aplicados, juntamente com o 

tratamento térmico empregado, não comprometeram de maneira significativa as 

características magnéticas dos compostos sintetizados, preservando suas 

propriedades essenciais. 

 

 

5.2 Caracterização da heteroestrutura Fe3O4@SiO2@TiO2 

 

5.2.1 Espectroscopia na região do infravermelho (IVTR ) 

 

A espectroscopia no infravermelho com transformada de Fourier (IVTR ) foi 

utilizada para caracterizar as amostras Fe3O4, Fe3O4@SiO2 e Fe3O4@SiO2@TiO2. 

Essa técnica permitiu identificar a presença de grupos funcionais característicos de 

cada composto. O espectro FTIR da amostra de Fe₃O₄ (Figura 15) apresenta banda 

em 3436 cm⁻¹ que corresponde ao estiramento O-H (Guzzo; Miranda, 2009), que 

indica a presença de grupos hidroxila adsorvidos na superfície da magnetita, 
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provavelmente devido à exposição à umidade ou à água residual. A banda em 1622 

cm⁻¹ está relacionada à vibração angular O-H (Kamakshi, et al. 2018), reforçando a 

presença desses grupos. 

A banda localizada em 582 cm⁻¹ é atribuída à vibração de estiramento Fe-O, 

característica das ligações entre os íons de ferro (Fe) e oxigênio (O) em estrutura 

espinélio (Arsalani, 2010; Henriques, 2012). Essa banda confirma a presença do óxido 

de ferro na amostra, sendo um marcador típico para a identificação. 

 

Figura 15 - Espectro infravermelho para o Fe3O4 

 

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

A Figura 16 corresponde ao espectro da Fe3O4 revestida com SiO2. As bandas 

atribuídas à ligação Si-O-Si incluem uma banda em 439 cm⁻¹, relacionado à vibração 

de flexão, e bandas em 800 cm⁻¹ e 998 cm⁻¹ corresponde à vibração simétrica de Si-

O-Si, enquanto o sinal em 1080 cm⁻¹ corresponde à vibração de alongamentos 

assimétricos de Si-O-Si (Dewi et al., 2016; Eivazzadeh-Keihan, 2019). 

A banda em 547 cm⁻¹ confirma a presença da magnetita, correspondente ao 

estiramento da ligação Fe-O. Além, disso, o pico em torno de 1636 cm⁻¹, pode ser 

atribuído à vibração de estiramento O–H de Si–OH e à vibração de torção de H–O–H 

adsorvido na camada de sílica. Esta observação é consistente com os resultados de 

Safaiee et al. (2015), que mencionaram um pico semelhante em 1632 cm⁻¹. 
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Figura 16 - Espectro infravermelho para Fe3O4@SiO2 

 

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

As análises espectrais da amostra Fe3O4@SiO2, revestida TiO2 ( 

Figura 17), revelaram uma banda intensa em 446 cm⁻¹, atribuída às vibrações 

das ligações entre titânio e oxigênio (Ti-O). Essa característica é marcante na fase 

anatase do TiO2, decorrente do alongamento das ligações Ti-O-Ti em ponte 

(SALAMAT et al., 2017). 

 
Figura 17 - Espectro infravermelho para Fe3O4@SiO2@TiO2 

 

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

Adicionalmente, foram identificadas bandas na faixa de 3200-3400 cm⁻¹, 

associadas ao estiramento das ligações O-H, resultantes da adsorção superficial de 
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água no material, conforme descrito em estudos prévios (Maldonado-Larios et al., 

2020; Salamat et al., 2017). Ainda, resultados semelhantes em pesquisas anteriores 

indicam que a faixa de 950-997 cm⁻¹ está relacionada às vibrações de Si-O-Ti (Jung 

et al., 2000; Ding et al., 2000).  

 

 

5.2.2 Difração de raios-X (DRX) 

 

A técnica de difratometria de raios-X foi realizada com o objetivo de quantificar 

e identificar as diferentes fases presentes na amostra, permitindo uma análise 

detalhada da composição e da estrutura interna dos materiais (Figura 18). 

 

Figura 18 - Espectros de difração de raio-X para os sólidos Fe3O4 a), Fe3O4@SiO2 b), 
Fe3O2@SiO2@TiO2 e a sobreposição dos compostos d) 

 
Fonte: Autoria própria (2025) 

 

Como mostrado na Figura 17a, a difração de raios-X confirma a formação da 

estrutura cristalina da magnetita (Fe₃O₄), com picos de difração característicos 

observados nos ângulos de 30,0º, 35,4º, 43,0º, 53,4º, 56,9º e 62, 5º. Esses ângulos 
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foram comparados com os dados da ficha padrão ICSD nº 01-085-1436, sendo 

atribuídos aos planos cristalinos (220), (311), (400), (511) e (440) da fase cúbica da 

magnetita, confirmando a correspondência com a estrutura cristalina do material (Qi 

et al., 2011). 

Na Figura 17b, a análise de DRX da magnetita revestida com SiO₂ revela que 

os picos de difração apresentam pouca variação em relação à magnetita não 

revestida. Os difratogramas são bastante semelhantes, sugerindo que o revestimento 

com SiO₂ exerce um impacto mínimo sobre a estrutura cristalina da magnetita. Isso 

pode ser explicado pela natureza amorfa do dióxido de silício, que não interfere 

significativamente na organização cristalina do núcleo de magnetita (Fu et al., 2019). 

Estudos anteriores, como os de Habila et al. (2016) e Deon (2019), observaram 

resultados semelhantes, reforçando a ideia de que o revestimento de sílica preserva 

a estrutura cristalina da magnetita, além de adicionar uma camada protetora e 

funcional ao material. 

Já na análise do composto revestido com TiO₂ (Figura 17c), observa-se que os 

picos de difração relacionados ao Fe3O4@SiO2 sofreram uma redução na intensidade 

após a aplicação da camada de TiO2. Essa diminuição pode ser atribuída ao efeito 

protetor das camadas de sílica e titânio, que alteram a intensidade dos picos (Habila 

et al., 2016). Além disso, para avaliar a presença da fase rutila do TiO2, eram 

esperados picos característicos nas posições 27,12º, 35,58º, 43,53º e 53,60º, 

conforme a ficha ICSD nº 01-076-0324.  

 

 

5.2.3 Microscopia Eletrônica de Varredura (MEV) 

 

A Microscopia Eletrônica de Varredura (MEV) é uma técnica avançada que 

permite a análise da interação entre um feixe de elétrons e uma amostra, gerando 

sinais que revelam características como composição e topografia. Quando aplicada a 

partículas de Fe3O4@SiO2@TiO2, a MEV proporciona informações detalhadas sobre 

a superfície, possibilitando a observação de padrões morfológicos e variações de fase 

através do contraste nas imagens obtidas (Reimer; Kohl, 2008).  

Na Figura 19, é possível observar as características morfológicas do Fe3O4, 

evidenciando partículas de diferentes tamanhos, formas irregulares e distribuição 

aleatória. 
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Figura 19 – Microscopia eletrônica de varredura para Fe3O4 

 
Fonte: Autoria própria (2025) 

 

A análise da morfologia da superfície da magnetita revela, a aglomeração de 

numerosas partículas ultrafinas. Esse comportamento é prontamente atribuído ao seu 

reduzido tamanho e às suas propriedades magnéticas intrínsecas. Essas partículas 

ultrafinas de magnetita, devido à sua alta energia superficial, tendem a formar 

aglomerados, influenciando diretamente suas características físico-químicas (Caruntu 

et al., 2004). As partículas de Fe3O4 foram revestidas com uma camada de SiO2, o 

que resultou uma modificação substancial e significativa na morfologia superficial 

observada, como claramente ilustrado na Figura 20. 

Os poros da Fe3O4 apresentaram uma mudança notável em sua aparência, 

tornando-se visivelmente mais opacos, enquanto as bordas, que antes exibiam uma 

estrutura irregular e desordenada, adquiriram um aspecto mais liso e uniforme. Essa 

transformação na estrutura superficial é atribuída à deposição homogênea da camada 

de SiO2 sobre as partículas de magnetita, o que confere à superfície do material novas 

características, como maior regularidade e estabilidade. Observações similares foram 

reportadas em estudos anteriores, como os realizados por Deon (2019), Fu et al. 

(2019) e Wang et al. (2012). 
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Figura 20 - Microscopia eletrônica de varredura para Fe3O4@SiO2 

 
Fonte: Autoria própria (2025) 

 

Posteriormente, o recobrimento com TiO2 revelou, por meio das micrografias 

(Figura 21), um aumento substancial na quantidade de partículas presentes, que 

agora exibem uma morfologia visivelmente irregular e rugosa. Esse incremento na 

irregularidade morfológica pode ser indicativo de uma interação mais complexa entre 

as camadas de recobrimento e as partículas de base. 

 

Figura 21 - Microscopia eletrônica de varredura para Fe3O4@SiO2@TiO2 

 
Fonte: Autoria própria (2025) 

 

Esse resultado pode ser diretamente atribuído à elevada reatividade do TiO2, 

que durante o processo de tratamento térmico, atua na promoção da formação de 

uma camada superficial com características complexas. Essa camada é composta 

não apenas por estruturas cristalinas bem definidas, mas também por aglomerados 

de partículas, ambos contribuindo significativamente para o aumento da rugosidade 

observada na superfície. Esse comportamento reflete a influência do TiO2 na 
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modificação da morfologia do material, gerando superfícies mais heterogêneas e com 

maior potencial de interação (Alzahrani, 2017; Noval et al., 2019).  

 

 

5.2.4 Composição semiquantitativa via EDS 

 

Para mapear a composição das partículas do tipo core@shell e confirmar a 

presença dos elementos característicos, foi realizada a análise por espectroscopia de 

energia dispersiva de raios X (EDS). Essa técnica não apenas indica a composição 

percentual mássico elementar dos materiais, mas também permite visualizar a 

distribuição espacial dos elementos ao longo da amostra, fornecendo informações 

detalhadas sobre a uniformidade e a presença de possíveis impurezas ou 

contaminantes (Fernandes, 2021). Os resultados apresentados na Figura 22 revelam 

a existência de ferro, oxigênio, carbono, silício e titânio que confirmam a existência de 

óxido de ferro, óxido de silício e óxido de titânio nos sólidos sintetizados. 

 

Figura 22 - Espectro EDS para os sólidos sintetizados 

 

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

A partir da Figura 22a, é possível confirmar a presença dos elementos carbono,  

ferro e oxigênio na magnetita obtida, com composições percentuais de 18,9%, 37,1% 

e 44,0%, respectivamente. 
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Após o primeiro revestimento (Figura 22b), que consistiu no recobrimento do 

núcleo de magnetita com silício, as porcentagens de composição mudaram para 

13,3% de ferro, 40,8% de oxigênio, 39,6% de carbono e 6,3% de silício.  

Posteriormente com revestimento subsequente com titânio (Figura 22c), houve 

uma diminuição significativa do teor de ferro para 10,5%. E os demais elementos 

obtiveram uma composição de 42,5% de oxigênio, 27,8% de carbono, 3,8% de silício 

e 15,4% de titânio.  

 
Figura 23 - Espectro EDS para a) Fe3O4; b) Fe3O4@SiO2; c) Fe3O4@SiO2@TiO2 

 

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

Com base nas porcentagens apresentadas nos mapas obtidos, pode-se 

verificar a presença de carbono em todas as etapas, uma vez que, para a análise das 

amostras, foi utilizada uma fita de carbono. A partir desses mapeamentos, é possível 

confirmar a síntese das heteropartículas pretendidas neste estudo. 
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5.2.5 Ponto de Carga Zero (pHpcz) 

 

A análise de pHpcz foi realizada com a finalidade de investigar as cargas 

superficiais dos sólidos sintetizados em função do pH. A Figura 24 a seguir representa 

os valores de pHpcz para a Fe3O4, Fe3O4@SiO2 e Fe3O4@SiO2@TiO2, que foram de 

5,5, 6,8 e 7,0, respectivamente.  

 

 
Figura 24 - pHpcz das partículas Fe3O4, Fe3O4@SiO2 e Fe3O4@SiO2@TiO2 

 
Fonte: Autoria própria (2025) 

 

 

Em pHs abaixo do pHpzc, a superfície do material é carregada positivamente e 

tende a adsorver ânions (íons negativos). Já em pHs acima do pHpcz, a superfície se 

torna carregada negativamente, favorecendo a adsorção de cátions (íons positivos) 

(Gomes, 2023). 

As interações entre a CIP e os sólidos variam conforme o pH. O Fe3O4 adquire 

carga negativa em pH acima de 5,5, favorecendo a interação com a CIP na forma 

neutra, presente entre pH 7 e 9. Já o Fe3O4@SiO2 apresenta carga positiva em pH 

abaixo de 6,8, enquanto a CIP permanece neutra. Acima desse pH, a superfície do 

Fe3O4@SiO2 torna-se negativamente carregada, com a CIP mantendo sua 

neutralidade entre pH 7 e 8. Por fim, o Fe3O4@SiO2@TiO2 exibe carga negativa em 

pH superior a 7, o que pode favorecer a interação com a CIP na forma neutra, também 

entre pH 7 e 8. 
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Resultados semelhantes de pHpcz para Fe3O4 foram observados por Salviano 

(2014), com valor de 5,8 para magnetita sintética.  

 

 

5.3 Calibração analítica 

 

Para a determinação da concentração da CIP nas amostras, foi construída uma 

curva de calibração utilizando soluções padrão nos pH 5 e 8, conforme apresentado 

na Figura 25. 

 

Figura 25 - Curva de calibração CIP 

 
Fonte: Autoria própria (2025) 

 

A absorbância foi medida em função das concentrações (0,5 mg L-1 a 1,5 mg 

L-1) e os dados obtidos foram ajustados a um modelo linear. As curvas de calibração 

apresentaram boa linearidade, com coeficientes de determinação de 0,9991 e 0,9978, 

para pH 5 e 8, respectivamente. 

 

 

5.4 Cinética de adsorção  

 

A cinética de adsorção foi avaliada para determinar a velocidade de remoção 

do contaminante em função do tempo e entender os mecanismos envolvidos no 

processo de adsorção. Para isso, foi realizado o estudo cinético utilizando soluções 

de CIP (10 mg L-1) ajustadas aos pH 5 e 8, contendo 0,1 g dos sólidos sintetizados. 

As amostras foram agitadas a 100 rpm em um intervalo de tempo de 1 a 1440 min, 

em temperatura de 35 °C, e a absorbância foi medida no comprimento de onda de 
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276 nm. Os resultados referentes a porcentagem de remoção do antibiótico estão 

representados na Figura 26a e 26b. 

 

Figura 26 - Remoção da CIP em pH 5 (a) e pH 8 (b) 
a)                                                                               b)  

  

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

O F3O4@SiO2@TiO2 (representado pela cor verde) foi o mais eficiente em 

ambos os pHs, alcançando quase 100% de remoção em cerca de 150 min. O 

F3O4@SiO2 (cor azul) removeu cerca de 40% em aproximadamente 250 min, 

enquanto o F₃O₄ (cor vermelha) atingiu apenas 20% após o mesmo tempo. Os 

resultados foram semelhantes, indicando que o pH não afetou significativamente a 

eficiência de remoção. 

Os modelos cinéticos de pseudo-primeira ordem, pseudo-segunda ordem e 

Weber e Morris foram ajustados aos dados experimentais, conforme representados 

nas Figuras 27 e Figura 28, para os três materiais estudados. Em ambos os pH, o 

modelo de pseudo-segunda ordem, indicado pela linha azul tracejada, apresentou o 

melhor ajuste. 

Os resultados indicam que o F3O4 (Figura 27a) atingiu uma capacidade de 

adsorção de aproximadamente 4 mg g⁻¹ em 200 min, enquanto o F3O4@SiO2 (Figura 

27b) registrou cerca de 7 mg g⁻¹, e o F3O4@SiO2@TiO2 atingiu 24 mg g⁻¹, ambos no 

mesmo período. 
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Figura 27 - Modelos cinéticos de Pseudo-primeira ordem, Pseudo-segunda ordem e Weber e 
Morris para adsorção da CIP em Fe3O4 (a) Fe3O4@SiO2 (b) e Fe3O4@SiO2@TiO2 (c) em pH 5 

a)                                                                               b)  

  

                                         c) 

 

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

Para o F3O4 (Figura 28a), a remoção máxima foi de aproximadamente 7 mg 

g⁻¹, ocorrendo nos primeiros 100 min. O material F3O4@SiO2 (Figura 28b) apresentou 

uma remoção máxima de cerca de 9 mg g⁻¹ no mesmo intervalo de tempo. Já o 

material F3O4@SiO2@TiO2 apresentou o melhor desempenho, com uma remoção 

máxima de aproximadamente 24 mg g⁻¹ em menos de 100 min.  
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Figura 28 - Modelos cinéticos de Pseudo-primeira ordem, Pseudo-segunda ordem e Weber e 
Morris para adsorção da CIP em Fe3O4 (a) Fe3O4@SiO2 (b) e Fe3O4@SiO2@TiO2 (c) em pH 8 

a)                                                                               b)  

  

                                          c) 

 

Fonte: Autoria Própria (2025) 

 

Corroborando com a análise das figuras, no Quadro 6 são apresentados os 

parâmetros dos modelos cinéticos indicando o modelo que melhor se ajustou aos 

dados experimentais, com base nos valores do coeficiente de determinação (R²). 

O modelo de pseudo-primeira ordem sugere que a adsorção é física, 

caracterizada por um processo rápido e reversível, em que as moléculas do adsorvato 

são atraídas ao adsorvente por forças intermoleculares fracas, como as forças de Van 

der Waals. Em contrapartida, o modelo de pseudo-segunda ordem indica que a 

adsorção é química, envolvendo interações mais fortes, como ligações químicas 

decorrentes da troca ou compartilhamento de elétrons. Esse processo tende a ser 

mais lento e pode não ser totalmente reversível, dependendo da estrutura da 

superfície do adsorvente e da presença de sítios ativos que facilitam essas interações 

(Losso, 2022; Rheinheimer, 2016). 
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Quadro 6 - Parâmetros cinéticos de adsorção da CIP utilizando os modelos de pseudo-primeira 
ordem, pseudo-segunda ordem e de Weber e Morris a 35º C  

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

Os valores de R2 não mostraram grandes diferenças entre os modelos de 

pseudo-primeira e pseudo-segunda ordem, embora o segundo tenha apresentado um 

ajuste ligeiramente melhor. No pH 5, os valores de R2 para o modelo de pseudo-

segunda ordem foram 0,92 para Fe3O4, 0,98 para Fe3O4@SiO2 e 0,98 para 

Fe3O4@SiO2@TiO2. Em comparação, os valores para a pseudo-primeira ordem foram 

0,89, 0,92 e 0,96, respectivamente. Já no pH 8, os resultados para a pseudo-segunda 

ordem aumentaram para 0,97, 0,98 e 0,99, enquanto os valores correspondentes para 

a pseudo-primeira ordem foram 0,95, 0,92 e 0,92. 

Esse desempenho superior do modelo de pseudo-segunda ordem é 

corroborado pelos dados de capacidade de adsorção (qₑ). No pH 5, os valores de qₑ 

para a pseudo-primeira ordem foram 1,87 mg·g⁻¹ em Fe3O4, 8,12 mg g⁻¹ em 

Fe3O4@SiO2 e 24,71 mg⁻¹ em Fe3O4@SiO2@TiO2. No pH 8, esses valores 

aumentaram para 7,62 mg g⁻¹, 10,83 mg g⁻¹ e 22,81 mg g⁻¹, respectivamente. Em 

contraste, para o modelo de pseudo-segunda ordem, os valores de qₑ mostraram um 

aumento consistente, com 2,02 mg g⁻¹, 8,57 mg g⁻¹ e 26,13 mg g⁻¹ no pH 5, e 8,04 

mg g⁻¹, 11,53 mg g⁻¹ e 24,45 mg g⁻¹ no pH 8. 

Além disso, os valores das constantes de velocidade de adsorção k2 para o 

modelo de pseudo-segunda ordem revelaram que, no pH 5, os resultados foram 0,014 

g mg⁻¹ min⁻¹ para Fe3O4, 0,03 g mg⁻¹ min⁻¹ para Fe3O4@SiO2 e 0,007 g mg⁻¹ min⁻¹ 

para Fe3O4@SiO2@TiO2. No pH 8, esses valores foram 0,02 g mg⁻¹ min⁻¹, 0,01 g mg⁻¹ 

min⁻¹ e 0,006 g mg⁻¹ min⁻¹, respectivamente. O sólido Fe3O4@SiO₂@TiO₂ apresentou 

  pH 5   pH 8  

Modelo/Parâmetro Fe3O4 Fe3O4@SiO2 
Fe3O4@SiO2 

@TiO2 
Fe3O4 Fe3O4@SiO2 

Fe3O4@SiO2 

@TiO2 

Pseudo-
primeira 
ordem 

qe 

(mg g-1) 
1,87±0,08 8,12±0,02 24,71±0,37 7,62±0,09 

10,83±0,21 22,81±0,55 

K1 

(min-1) 
0,02±0,00 0,14±0,01 0,13±0,01 0,13±0,00 

0,12±0,01 0,11±0,01 

R2 0,89 0,92 0,96 0,96 0,95 0,92 

Pseudo-
segunda 
ordem  

qe 

(mg g-1) 
2,02±0,09 8,57±0,09 26,13±0,32 8,04±0,13 

11,53±0,16 24,45±0,39 

K2  

(min-1) 
0,01±0,00 0,03±0,00 0,007±0,000 0,02±0,00 

0,01±0,00 0,00 
6±0,000 

R2 0,92 0,98 0,98 0,97 0,98 0,97 

Weber e 
Morris 

kd 
(mg g-1 min-

0,5) 
0,06±0,00 0,18±0,03 0,58±0,13 0,165±0,04 

0,27±0,05 0,59±0,11 

C  
(mg.g-1) 

0,51±0,10 4,87±0,53 14,16±1,76 4,40±0,60 
5,85±0,75 11,89±1,55 

R2 0,74 0,47 0,46 0,37 0,50 0,55 
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os menores valores, especialmente no pH 8, sugerindo uma taxa de adsorção mais 

lenta, característica da adsorção química. 

Vale ressaltar que, de acordo com os valores de R2, o modelo de Weber e 

Morris não apresentou um bom ajuste aos dados experimentais, indicando que a 

difusão intrapartícula não foi o mecanismo predominante no processo de adsorção. 

No trabalho de Gabelica et al. (2021), foi realizada a síntese de uma partícula 

core@shell composta por magnetita, silício e titânio, utilizando síntese assistida por 

micro-ondas para a remoção da CIP da água. O modelo cinético que melhor se ajustou 

para a adsorção também foi o de pseudo-segunda ordem, com pH mantido em 

aproximadamente 6,5, apresentando um qe de 10,72 mg L-1, R² de 0,9998 e constante 

k₂ de 0,107 mg L-1 min⁻¹. 

De forma semelhante, no estudo de Esfandiari et al. (2020) foi sintetizada uma 

partícula core@shell de Fe3O4-TiO2 (FT) e uma core-multishell de Fe3O4-SiO2-TiO2 

(FST) para a remoção de Pb(II) da água. A cinética de remoção se ajustou melhor aos 

modelos de pseudo-segunda ordem. Os resultados mostraram uma capacidade de 

adsorção (qeq) de 14,6 mg g⁻¹, R2 de 0,99 e constante k2 de 0,33 mg g⁻¹ min⁻¹. 

A alta remoção da CIP tanto em pH 5 como em pH 8 (aproximadamento 100% 

de remoção em 150 min) pode ser explicado pelos possíveis mecanismos envolvidos 

na adsorção, como ilustrado na Figura 29. 

 

Figura 29 - Possíveis mecanismos envolvidos em pH 5 (a) e pH 8 (b) 

 

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

Em pH 5 (Figura 29a), a superfície do sólido está carregada positivamente e 

interage com o polo negativo da CIP em sua forma zwiteriônica, que nesse pH possui 
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20% de suas moléculas na forma zwiteriônica. Além disso, interações por ligações de 

hidrogênio também contribuem para a adsorção. Já em pH 8 (Figura 29b), onde 

aproximadamente 90% da CIP está na forma zwiteriônica, a superfície do sólido, 

agora carregada negativamente, interage com o polo positivo da molécula, além das 

interações de hidrogênio. A remoção foi ligeiramente superior em pH 8 devido à maior 

fração da CIP na forma zwiteriônica, o que favorece essas interações, sugerindo que 

a adsorção ocorre por múltiplos mecanismos além da atração eletrostática. 

 

 

5.5 Fotocatálise heterogênea 

 

A fotocatalise heterogênea consiste na decomposição de compostos orgânicos 

na presença de um catalisador sólido ativado por luz, podendo ser representada 

graficamente por modelos que descrevem a geração de radicais livres e a taxa de 

degradação em função do tempo. 

Os resultados do experimento de fotocatálise realizado para a degradação da 

CIP em pH 5 e pH 8 (Figura 30a e 30b), utilizando apenas radiação UV, demonstraram 

que a fotólise não foi capaz de promover uma remoção significativa do fármaco. Esses 

resultados indicam que a radiação UV, sem a presença de um fotocatalisador, tem 

uma capacidade limitada para degradar, reforçando a necessidade de catalisadores 

adicionais no processo de fotodegradação. 

 

Figura 30 - Remoção da CIP em pH 5 (a) e pH 8 (b) 
a)                                                                               b)  

  
Fonte: Autoria própria (2025) 

 

Ao analisar os resultados da Figura 30a, verifica-se que em aproximadamente 

50 min de tratamento o emprego do Fe3O4 não acarretou em um aumento de eficiência 
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em relação à fotólise, sugerindo que o material apresenta propriedades fotocatalíticas 

limitadas, o que não favorece a degradação da CIP. Em contrapartida, o sólido 

revestido com SiO2 apresentou um desempenho significativamente superior, 

alcançando uma degradação de cerca de 35% em aproximadamente 250 min. O 

resultado mais promissor foi obtido com o composto Fe3O4@SiO2 revestido com TiO2, 

que atingiu uma remoção de cerca de 80% do fármaco no mesmo período. 

A Figura 30b, que apresenta os resultados em pH 8, mostra que a remoção de 

CIP aumentou para cerca de 35% com o uso de Fe3O4 como catalisador, 

demonstrando uma melhoria em relação à fotólise, embora a eficiência geral ainda 

tenha permanecido baixa. O recobrimento do Fe3O4 com uma camada de SiO2 gerou 

resultados mais expressivos, com uma remoção de aproximadamente 50% após 250 

min. Assim como em pH 5, o sistema de maior eficiência foi o Fe3O4@SiO2@TiO2, 

que alcançou uma remoção de cerca de 70% ao final de 250 min. 

O revestimento com TiO2 demonstrou desempenho superior, devido à sua 

reconhecida capacidade fotocatalítica, que é eficiente na geração de radicais livres 

responsáveis pela degradação de compostos orgânicos. A melhora na remoção 

observada pode estar relacionada ao SiO2, que aprimora a adsorção dos radicais 

reativos e intensifica a interação na interface sólido-líquido, favorecendo a degradação 

do fármaco. Além disso, o SiO2 contribui para uma melhor dispersão do catalisador 

TiO₂, evitando o contato elétrico direto com o Fe3O4, o que previne a fotodissolução 

do material e aumenta a área superficial ativa, facilitando o contato com as moléculas 

de ciprofloxacina (CIP) (Ciccotti, 2014; Lee et al., 2006; Beydoun et al., 2000). 

Para avaliar o efeito da quantidade de catalisador na cinética de 

fotodegradação, os dados experimentais foram ajustados aos modelos cinéticos de 

ordem zero, pseudo-primeira ordem e pseudo-segunda ordem, conforme ilustrado na 

Figura 31 e Figura 32. 

Com base nos resultados obtidos graficamente, foi possível observar que, tanto 

na fotólise (Figura 31a) quanto no uso do composto Fe3O4 (Figura 31b), a degradação 

CIP apresentou ocorrer de maneira constante, com a concentração diminuindo de 10 

para 8,5 mg L-1 nos primeiros 120 min. Quanto ao ajuste visual, os três modelos 

cinéticos foram considerados para descrever o comportamento do processo. 

Na Figura 31c, a degradação da CIP foi mais rápida nos primeiros 60 min, com 

a concentração reduzindo de 10 para 8,5 mg L-1. A análise visual sugere que o modelo 

de pseudo-primeira ordem foi o que melhor descreveu esse comportamento, em que 
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a medida que a concentração diminui, observa-se uma desaceleração progressiva da 

reação. 

 
Figura 31 - Modelos cinéticos de ordem zero, pseudo-primeira ordem e pseudo-segunda ordem 
para adsorção da CIP em Fotólise a), Fe3O4 b), Fe3O4@SiO2 c), e Fe3O4@SiO2@TiO2 d) em pH 5 

a)                                                                               b)  

  
c)                                                                               d)  

  
Fonte: Autoria própria (2025) 

 

Por fim, na Figura 31d, a degradação da CIP foi ainda mais acentuada nos 

primeiros 20 min, com a concentração caindo rapidamente de 10 para 3,5 mg L-1, e 

mantendo o decaimento até 2,5 mg L-1 ao final dos 120 min. Esse comportamento 

está em conformidade com o modelo de pseudo-segunda ordem, no qual a taxa de 

degradação é proporcional ao quadrado da concentração do reagente, resultando em 

uma degradação muito rápida no início, seguida por uma desaceleração mais evidente 

conforme a concentração de CIP se reduz. 

Em pH 8, assim como em pH 5, tanto na fotólise (Figura 32a) quanto com o uso 

de Fe3O4 (Figura 32b), houve uma redução inicial da concentração de ciprofloxacina 

de 10 mg L-1 para cerca de 8,5 mg L-1 nos primeiros 120 min. Visualmente, os três 

modelos cinéticos (ordem zero, primeira ordem e segunda ordem) apresentaram 

comportamento similar na diminuição da concentração ao longo do tempo. 
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Para o adsorvente revestido com SiO2 (Figura 32c), observou-se uma 

diminuição de 10 mg L-1 para cerca de 7 mg L-1 em 120 min. A análise visual indica 

que o modelo de pseudo-segunda ordem foi o que melhor descreveu essa cinética, já 

que a desaceleração progressiva da reação reflete uma maior precisão na descrição 

dos dados experimentais. 

No caso do revestimento com TiO2 (Figura 32d), houve uma redução mais 

pronunciada da concentração de 10 mg L-1 para aproximadamente 2,8 mg L-1 nos 

primeiros 100 min. O modelo de pseudo-segunda ordem também ajustou-se melhor a 

esse comportamento, indicando uma maior precisão na representação da cinética de 

adsorção. 

 

Figura 32 - Modelos cinéticos de ordem zero, pseudo-primeira ordem e pseudo-segunda ordem 
para fotodegradação da CIP em Fotólise a), Fe3O4 b), Fe3O4@SiO2 c), e Fe3O4@SiO2@TiO2 d) em 

pH 8 
a)                                                                               b)  

  

c)                                                                               d)  

  

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

O Quadro 7 apresenta os parâmetros das isotermas para a CIP, indicando o 

modelo que melhor se ajustou aos dados experimentais, com base nos valores do 
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coeficiente de determinação (R²), onde valores mais próximos de 1,0 indicam maior 

precisão. 

Com base nos parâmetros cinéticos apresentados, verificou-se que o modelo 

de pseudo-segunda ordem foi o mais adequado para descrever a remoção de CIP 

tanto pela fotólise quanto pelos sólidos caracterizados, em pH 5 e pH 8. Os 

coeficientes de determinação (R²) para a fotólise foram de 0,85 em pH 5 e 0,71 em 

pH 8. Para os materiais Fe3O4, Fe3O4@SiO2 e Fe3O4@SiO2@TiO2, os valores de R² 

em pH 5 foram de 0,90, 0,92 e 0,80, respectivamente, enquanto em pH 8 foram de 

0,85, 0,88 e 0,72. 

O modelo também previu as concentrações iniciais (C₀), sendo 9,80 mg L-1 para 

a fotólise em pH 5 e 8,93 mg L-1 em pH 8. Para os materiais Fe3O4, Fe3O4@SiO2 e 

Fe3O4@SiO2@TiO2, os valores de C₀ em pH 5 foram estimados em 9,84 mg L-1, 9,45 

mg L-1 e 8,84 mg L-1, respectivamente, enquanto em pH 8, os valores foram de 9,04 

mg L-1, 8,49 mg L-1 e 7,95 mg L-1. 

 

Quadro 7 - Parâmetros cinéticos fotodegradação da CIP utilizando os modelos de ordem zero, 
primeira ordem e segunda ordem 

 pH Ensaios 

Ordem zero Primeira ordem Segunda ordem 

C0 
(mg L-1) 

k0 
(min-1) 

R2 
C0 

(mg L-1) 
k1 

(min-1) 
R2 

C0 
(mg L-1) 

k2 
(L mg-1 
min-1) 

R2 

5 

Fotólise 
9,81±0,

08 
7,0x10-3 

±1,0x10-4 
0,81 

9,78±0,0
7 

8,0x10-4 

±8,0x10-5 
0,83 

9,80±0,
06 

9,0x10-5 

±9,0x10-6 
0,85 

Fe3O4 
9,82±0,

04 
6,0x10-3 

±5,0x10-4 
0,87 

9,83±0,0
5 

6,0x10-4 

±5,0x10-5 
0,89 

9,84±0,
04 

7,0x10-5 

±6,0x10-6 
0,90 

Fe3O4@SiO2 
9,28±0,

12 
1,4x10-2 

±1,0x10-3 
0,85 

9,37±0,1
1 

1,8x10-3 

±1,7x10-4 
0,89 

9,45±0,
10 

2,5x10-4 

±2,1x10-5 
0,92 

Fe3O4@SiO2@TiO2 
5,76±0,

59 
2,3x10-2 

±7,0x10-3 
0,37 

7,17±0,6
6 

1,6x10-2 

±4,4x10-3 
0,59 

8,84±0,
68 

6,4x10-3 

±1,3x10-4 
0,80 

8 

Fotólise 
8,72±0,

20 
1,3x10-2 

±2,4x10-3 
0,62 

8,82±0,2
1 

1,9x10-3 

±3,4x10-4 
0,66 

8,93±0,
19 

2,7x10-4 

±4,7x10-5 
0,71 

Fe3O4 
8,67±0,

22 
1,8x10-2 

±2,6x10-3 
0,72 

8,85±0,2
0 

2,9x10-3 

±4,0x10-4 
0,78 

9,04±0,
18 

4,5x10-4 

±5,8x10-5 
0,85 

Fe3O4@SiO2 
7,92±0,

28 
2,0x10-2 

±3,2x10-3 
0,69 

8,21±0,2
6 

4,1x10-3 

±6,0x10-4 
0,79 

8,49±0,
23 

7,6x10-4 

±9,8x10-5 
0,88 

Fe3O4@SiO2@TiO2 
6,43±0,

48 
2,1x10-2 

±5,7x10-3 
0,42 

7,10±0,5
1 

7,5x10-3 

±1,9x10-4 
0,58 

7,95±0,
51 

2,3x10-3 

±5,1x10-4 
0,72 

Fonte: Autoria própria (2025) 

 

Quanto à constante cinética (k₂), os valores previstos para a fotólise foram de 

9,0 x 10⁻⁵ L mg-1 min-1 em pH 5 e 2,7 x 10⁻⁴ L mg-1 min-1 em pH 8. Para os materiais 

Fe₃O₄, Fe₃O₄@SiO₂ e Fe₃O₄@SiO₂@TiO₂, os valores de k₂ em pH 5 foram de 7,0 x 

10⁻⁵, 2,5 x 10⁻⁴ e 6,4 x 10⁻³ L mg-1 min-1, respectivamente, enquanto em pH 8 foram 

de 4,5 x 10⁻⁴, 7,6 x 10⁻⁴ e 2,3 x 10⁻³ L mg-1 min-1. 
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6 CONCLUSÃO 

 
 

O presente trabalho descreveu a síntese e caracterização de heteroestruturas 

magnéticas à base de Fe3O4@SiO2@TiO2, bem como sua aplicação nos processos 

de adsorção e fotodegradação do antibiótico ciprofloxacina. A caracterização das 

partículas, realizada por técnicas como IVTR , DRX,MEV e EDS, confirmou a 

formação dos materiais com as propriedades magnéticas esperadas. A análise 

cinética de adsorção e fotodegradação demonstrou que a heteroestrutura 

Fe3O4@SiO2@TiO2 apresentou maior eficiência na adsorção da CIP em comparação 

com os sólidos intermediários, Fe3O4 e Fe3O4@SiO2, evidenciando a eficácia do 

revestimento com dióxido de titânio. 

Os testes de adsorção revelaram que a heteroestrutura Fe3O4@SiO2@TiO2 foi 

capaz de remover aproximadamente 100% do contaminante em cerca de 150 min em 

ambos os pHs. Nos processos de fotodegradação, o material alcançou um 

desempenho um pouco menos expressivo, removendo cerca de 80% da 

ciprofloxacina em pH 5 e 70% em pH 8 após 250 min de irradiação ultravioleta. Esses 

resultados evidenciam o potencial combinado do material para atuar tanto na 

adsorção quanto na degradação fotoquímica. 

Com base nos resultados obtidos, este estudo reforça a viabilidade de 

heteroestruturas magnéticas para a descontaminação de águas contendo compostos 

farmacológicos como a ciprofloxacina. Sugere-se, ainda, que estudos futuros 

investiguem a aplicação dessas heteroestruturas na remoção de misturas de 

contaminantes emergentes, avaliando possíveis sinergias ou interferências no 

processo de degradação. Além disso, em um trabalho de continuidade é viável realizar 

testes com as luzes do reator apagadas, bem como os estudos das isotermas de 

equilíbrio, a fim de compreender melhor os mecanismos de adsorção envolvidos, e 

também realizar uma reação com a presença de moléculas sequestrantes, a fim de 

identicar os radicais gerados e se os mesmos não são responsáveis pelo processo de 

fotodegradação. 

 Testes em larga escala e estudos de ecotoxicidade são essenciais para 

consolidar o uso desses materiais em sistemas reais de tratamento de águas. Assim, 

este trabalho não apenas contribui para o avanço da remediação ambiental, mas 
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também estabelece bases para futuras pesquisas que visem aprimorar e diversificar 

as aplicações de nanomateriais no combate à poluição hídrica.  
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