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RESUMO

A bioadsorcdo vem ganhando atencdo na remocdo e recuperacdo de metais téxicos de corpos
hidricos por se apresentar como uma alternativa de baixo custo, alta eficiéncia e faceis condicdes de
operacdo. Esse trabalho objetivou estudar a aplicabilidade do residuo proveniente da extracdo do
alginato de algas marrons da espécie Sargassum filipendula em solucdes de fons Ag* e Cu”*. Foram
estudados o comportamento dos citions metdlicos em sistema competitivo operando em modo
batelada e continuo. A preparacdo do bioadsorvente envolveu a etapa de extracdo do alginato seguida
de uma etapa adicional de acidificacio do material. Foi realizado um estudo da especiacdo metélica
para definicio do pH de trabalho, controlado em torno de 5,0 ao longo dos ensaios realizados. O
estudo cinético realizado em batelada revelou uma maior afinidade por fons ctlpricos, que inibiram a
bioadsor¢do dos fons de prata. Os tempos de equilibrio de 75 minutos reveleram uma ripida adsorcao
dos fons Cu** enquanto que os tempos de equilibrio para os fons Ag* aumentaram substancialmente
com o aumento da concentracdo inicial do fon competidor. A modelagem matemadtica dos perfis
cinéticos revelou que a etapa de difusdo no filme liquido externo ao bioadsorvente € a etapa limitante
e que os efeitos da difusdo intraparticula podem ser intensificados para a bioadsor¢cdo de prata,
dependendo das concentracdes iniciais no sistema. Isotermas de adsorcdo evidenciaram a
complexidade do equilibrio bindrio, se apresentando como favoraveis para a remogao de fons clipricos
e lineares para os fons de prata. Processos simultineos de quimissor¢do e fissor¢cdo foram
evidenciados no estudo de equilibrio, corroborando com os perfis cinéticos apresentados. Modelos de
equilibrio bindrio de adsor¢do evidenciaram comportamentos diferentes de adsor¢do em monocamada
e multicamada com competicdo por sitios ativos comuns ou ndo em diferentes temperaturas. As
capacidades maximas de adsor¢do alcangadas foram de 8,67 (Ag") e 3,60 (Cu*") mmol. g'1 a30°C.0O
monitoramento do perfil de metais leves ao longo do processo destacou o envolvimento dos {ons de
sédio e célcio no mecanismo de troca idnica. O estudo de dessor¢ao em batelada selecionou o eluente
Na,-EDTA para a recuperacdo seletiva de cobre e HNO3s na recuperagdo posterior de prata. Em
sistema dindmico utilizando uma coluna de leito fixo, foi realizado um estudo fluidodindmico para
realizar a selecdo da vazdo de entrada (Qo = 0,5 mL/min) atigindo capacidades de adsorcdo
compardveis aos adsorventes convencionais reportados na literatura (0,515 e 0,286 mmol.g™" para
Cu* e Ag', respectivamente). Um planejamento experimental avaliou o efeito da composicio de
entrada nos parametros de eficiéncia da coluna e demonstrou que no intervalo estudado, os tempos e
as capacidades de adsor¢@o de ruptura sdo significativamente afetados. O fendmeno de overshoot foi
observado devido a maior afinidade do residuo por ions ctipricos. No estudo dos ciclos de dessor¢do
na coluna, foi possivel recuperar quantidades satisfatérias de cobre (96,3%) e prata (30,0%) no
primeiro ciclo, porém, a eficiéncia de adsor¢do de fons Ag" no ciclo posterior foi relativamente baixa,
inviabilizando outros ciclos de adsor¢do/regeneracdo. O bioadsorvente foi submetido as andlises de
caracterizacdo antes e apds o processo que revelaram a participacdo de diversos grupos funcionais
(carboxilicos, sulfénicos, alcdolicos, aminas, etc) e uma cobertura superficial homogénea dos ions sob
o bioadsorvente. O material apresentou boa estabilidade térmica e um pequeno aumento na
porosidade, explicado pela expansdo do material ao absorver dgua. Andlises de XPS evidenciaram a
reducdo de Cu(Il) para Cu(l) durante o processo e a presenca de Ag(I). O oxigé€nio participou como
principal ligante dos cations metdlicos demonstrando a importincia dos grupos carboxilicos,
sulfonicos, alcodlicos e éteres em processos de troca idnica, complexagio e redugao.

Palavras-chave: bioadsor¢do bindria; residuo de extracdo do alginato; cobre; prata; metais
toxicos.



ABSTRACT

Biosorption has drawn attention to the removal and recovery of toxic metals from water bodies since
it is a low cost, highly efficient and easy to operate alternative. This work aimed to investigate binary
biosorption of Ag* and Cu®* on the waste from alginate extraction in brown algae Sargassum
filipendula. The behaviour of metallic cations in a competitive system operating in batch and
continuous mode was studied. The preparation of the biosorbent involved the solid-liquid extraction
step of alginate followed by an additional acidic pre-treatment to the material. A metal speciation
study was carried out to determine the working pH, controlled around 5.0 throughout the assays. The
kinetic study performed in batch mode exhibited higher affinity for cupric ions, which inhibited the
biosorption of silver ions. Copper ions equilibrium times (around 75 minutes) revealed rapid
adsorption while the equilibrium times for the Ag* ions increased substantially with the increase of
the initial concentration of the competing ion. The mathematical modelling of the kinetic profiles
revealed that the diffusion in the biosorbent external liquid film is the rate-limiting step in the process
and the effects of intraparticle diffusion can be enhanced for silver biosorption depending on the
initial concentrations. Biosorption isotherms evidenced the complexity of the binary equilibrium,
presenting itself as favourable for the removal of copper and linear for silver ions. Simultaneous
chemisorption and physisorption were evidenced in the equilibrium study, corroborating with the
kinetic curves presented previously. Binary equilibrium models indicated different behaviour of
monolayer and multilayer adsorption with competition for common active sites or not at different
temperatures. Maximum adsorption capacities were reached at 30 °C (8.67 mmol.g”' for silver(I) and
3.60 mmol.g”' for Cu?). Light metal concentration profiles were monitored throughout the process
and it is remarked the release of sodium and calcium ions as a result of the ion-exchange mechanism.
Batch desorption study selected Na,-EDTA as a selective eluent for the recovery of copper and HNO;
for the subsequent recovery of silver. In a dynamic system using a fixed bed column, different inlet
flows were evaluated to find the one that presented the most efficient fixed bed parameters (Qo = 0.5
mL/min), with adsorption capacities comparable to the conventional adsorbents reported in the
literature (0.515 and 0.286 mmol.g! for Cu** and Ag*, respectively). An experimental design
evaluated the effect of the input composition on the efficiency parameters of the column and showed
that in the range of concentrations applied, breakthrough times and adsorption capacities are
significantly affected, but the height of the mass transfer zone did not present the same behaviour.
Due to the higher affinity of seaweed waste for copper, a phenomenon named as overshoot was
observed. In the study of desorption cycles in the column, it was possible to recover satisfactory
amounts of copper (96.3%) and silver (30.0%) in the first cycle. However, the biosorption efficiency
of Ag* ions in the posterior cycle was relatively low, making further cycles unfeasible. The biosorbent
before and after the process was undergone to characterization analyses that revealed the participation
of several functional groups (carboxylic, sulfonic, alcoholic, amine, etc.) in ion-exchange and
complexation processes and homogeneous surface coverage on the biosorbent. The material presented
good thermal stability and a small increase in porosity, explained by the expansion of the material.
XPS analyses demonstrated the reduction from Cu(Il) to Cu(I) during the process and the presence of
Ag (I). Oxygen presented itself as the main binder of the metal cations indicating the importance of
the carboxylic, sulfonic, alcohol and ether groups in ion exchange, complexation and reduction
processes.

Keywords: binary biosorption; alginate extraction waste; copper; silver; toxic metals.
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q(t) — concentracao de adsorbato na fase sélida no tempo t (mmol/g);

Jeq - concentracdo de adsorbato na fase sélida no equilibrio (mmol/g);

gmax — concentracdo maxima de adsorbato na fase sdlida, capacidade maxima de adsor¢ao
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CAPITULO 1: INTRODUCAO

1.1 MOTIVACAO PARA DESENVOLVIMENTO DO TRABALHO

A poluicdo aquatica € definida como a presenca de componentes quimicos, fisicos
ou bioldgicos que causam uma situacdo prejudicial aos corpos hidricos e toda a
comunidade dependente dele (OLONIRAN, 1995). Eventos naturais podem causar a
polui¢do aqudtica, mas nos dias de hoje, as acdes antropogénicas sdo as maiores fontes
responsaveis por esse problema de escala global (TOROK e DRANSFIELD, 2017). Os
poluentes advindos da atividade industrial quando descarregados em corpos hidricos
podem levar a insufici€éncia de oxigénio, eutrofizagdo e até dizimar a vida aqudtica
(CAROLIN et al., 2017).

Poluentes gerados de efluentes industriais podem ser classificados como organicos
e inorganicos e exibirem diferentes niveis de toxicidade (CAROLIN ez al., 2017). A
constante liberacao e deposicao de substancias como Cadmio (Cd), Cobre (Cu), Mercurio
(Hg), Prata (Ag) e Zinco (Zn) tem causado desequilibrio nos ciclos biogeoquimicos. As
principais fontes industriais de poluicdo estdo na producdo de combustiveis fosseis, as
industrias de superficie de acabamento, ferro, aco, fotografia, papel, plasticos, energia
atdOmica, metalurgica, aeroespacial, téxtil e mineradora (GADD, 2009; TCHOUNWOU
etal.,2012; WANG e CHEN, 2009).

A prata e o cobre sdo conhecidos por suas excelentes propriedades de conducao
térmica e elétrica, sendo de uso frequente em uma variedade de industrias. A prata € um
metal ndo essencial aos seres humanos que em altas concentracdes pode se acumular nas
paredes celulares dos organismos vivos quando na forma de nano particula (Ag°)
impedindo a respiracdo celular. A posterior liberacdo de fons Ag* € responsdvel pela
geragdo de radicais livres altamente oxidativos, com potencial de destrui¢do de lipidios,
proteinas e DNA das células (CHOI et al, 2018; KATAOKA et al, 2018). O cobre, por
sua vez, € um dos metais essenciais e desempenha papel fundamental na sintese de
enzimas e no desenvolvimento dos ossos e tecidos, mas em concentragdes atipicas (da
ordem de 10 mg/kg a depender da espécie em questdo) é conhecido por promover
desordens nos niveis de ferro e causar danos nas membranas celulares, além de se
acumularem no figado, cérebro e pancreas de diversos animais e dos seres humanos

(CAROLIN et al., 2017; SAAD et al., 2018).
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Devido a esses efeitos, autoridades de sadde mundiais como a World Health
Organisation (WHO) e a American Environemental Protection Agency (US-EPA), tem
adotado limites permissiveis de metais toxicos em &dguas de abastecimento humano
(OWA, 2014). Alguns desses metais toxicos sdo considerados componentes essenciais
nas atividades metabdlicas dos seres humanos, sendo recomendada a ingestdo na ordem
de miligramas, como o cobre. Em contrapartida, podem promover graves problemas de
saide quando encontrados em concentragdes mais elevadas. J4 outros metais nao
desempenham nenhuma func¢io metabdlica e podem ser extremamente nocivos mesmo
em concentracdes inferiores a 1 mmol.L"' (CAROLIN et al., 2017; HE e CHEN, 2014).

Certamente a liberacdo de metais téxicos no ambiente configura um problema de
poluicdo que merece atencdo da comunidade cientifica. Somada a problemdtica dos
efeitos adversos causados aos ecossistemas presentes no solo e em corpos hidricos, eles
ainda sdo bioacumuldveis, podendo ser transportados de um nivel tréfico inferior a um
superior e serem acumulados em tecidos vivos, chegando até os seres humanos pela
cadeia alimentar (BHUYAN er al., 2017; VOLESKY, 2001). No Brasil, o Conselho
Nacional do Meio Ambiente (CONAMA) determina a concentracdo maxima presente dos
metais toxicos para determinadas atividades na Resolugdo N° 357/2005 (CONAMA,
2005), e retifica os limites de concentracio méxima para o lancamento de efluentes
industriais contaminados com diversos metais toxicos na Resolucdo N°. 430/2011
(CONAMA, 2011), sendo de responsabilidade da fonte poluidora a adequagao do residuo
antes do despejo.

Tratamentos bioldgicos, quimicos e fisicos sdo aplicados no tratamento de
poluentes organicos comuns aos corpos hidricos, mas em geral eles ndo sdo apropriados
para alguns poluentes inorganicos, como os ions de metais toxicos. Devido as suas
propriedades de solubilidade, flexibilidade, oxido-reducdo, ndo biodegradabilidade, ndo
termodegradabilidade e formagdo de complexos, seu tratamento tem se tornado uma
preocupacdo primordial da indudstria e da comunidade cientifica. Pesquisadores tem
concentrado esfor¢os em desenvolver técnicas de tratamento eficientes e com larga
aplicabilidade nos efluentes industriais de descarga que superem o cardter persistente
desses poluentes (CAROLIN et al., 2017; RANI et al., 2018; RAMRAKHIANI et al.,
2017).

A precipitacdo quimica, o tratamento eletroquimico, a osmose reversa, a troca
i0nica e os processos utilizando membranas sdo alternativas que tem demonstrado

potencial para reduzir percentuais bastante expressivos de poluentes metélicos, embora
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estejam associados a algumas desvantagens econdmicas e/ou técnicas (HE e CHEN,
2014; XU et al., 2018). Esses processos normalmente consistem em transferir o
contaminante de uma fase para outra, separando-os facilmente do efluente ou convertendo
os poluentes em espécies menos toxicas. A adsor¢cio desponta como uma técnica
promissora devido a facil operagdo, baixo custo relativo, versatilidade e em muitos casos
permite a recuperagdo do poluente e regeneracao do adsorvente (CAROLIN et al., 2017,
RAMRAKHIANI et al., 2017).

A adsor¢ao € uma operagdo de transferéncia de massa que se baseia no principio da
interacao que as substancias quimicas dispersas em um fluido podem ter com a superficie
de um material s6lido. O material s6lido é chamado adsorvente e o material disperso de
adsorbato (DO NASCIMENTO et al., 2014; RUTHVEN, 1984). Na bioadsor¢do, a
biomassa inativa € utilizada como adsorvente recuperando metais por meio de
mecanismos fisico-quimicos passivos, se aproveitando da afinidade de grupos funcionais
presente nas células que compde os organismos com os fons metélicos (SABAT et al.,
2012; SCHIEWER e VOLESKY, 2000). Esse tratamento tem ganhado destaque gracas a
eficiéncia na remog¢do de baixas concentragdes de metais (solu¢des diluidas), custo
relativamente baixo e aplicdvel em uma ampla faixa de condi¢Oes operacionais
(SCHIEWER e VOLESKY, 2000).

Diversos materiais biologicos como algas, bactérias, fungos e leveduras tém sido
avaliados como bioadsorventes de metais pesados toxicos (SABAT et al., 2012). As algas
marinhas sdo facilmente obtidas devido a sua abundancia no planeta e muito utilizadas na
obtencdo de biopolimeros como o alginato e a carragena, utilizados em uma grande
variedade de industrias como agentes espessantes, geleificantes e estabilizantes
(SCHIEWER e VOLESKY, 2000). O residuo de algas marrons apds a extracdo do
alginato ndo tem muita aplicabilidade, restringida em grande parte ao uso como
fertilizante na agricultura ou ra¢do animal. Porém, sabe-se que este residuo detém grande
potencial de complexacdo dos ions metdlicos devido a presenca de biopolimeros
remanescentes da extracdo (BERTAGNOLLI, 2013; CARDOSO et al, 2017a;
KLEINUBING, 2009).

A relevancia do projeto estd no seu grande potencial de aplicagdo sabendo-se que a
regido metropolitana de Campinas, mais especificamente o municipio de Limeira,
concentra o maior polo de industrias de bijuterias do pais. Nesse tipo de industria, o
processo de galvanoplastia para revestimento metalico das superficies € bastante usado e

o efluente das industrias da regido € fortemente caracterizado pela presenca de metais
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como cobre, prata e ouro (GIULIO, 2007; MOREIRA e CARVALHO, 2012). Estima-se
que 14,6% dos estabelecimentos da indistria de transformacdo na regido sao
representados por produtos metédlicos abrangendo também vdarias metalirgicas e
industrias de galvanoplastia (AGENDA CAMPINAS, 2016). Além da contribui¢ao local,
espera-se que esse estudo seja util para toda a comunidade cientifica devido a escassez de
estudos no tratamento de misturas de fons metalicos.

Esse projeto foi desenvolvido no Laboratério de Engenharia Ambiental e
Laboratério de Engenharia e Processos Ambientais (LEA/LEPA) da Faculdade de
Engenharia Quimica da Universidade Estadual de Campinas (FEQ-UNICAMP). O grupo
de pesquisa vem se empenhando nos dltimos anos, em estudar o comportamento de
diversos metais toxicos frente a bioadsor¢ao com o residuo da extracao da alga Sargassum
filipendula, atribuindo uma finalidade a esse rejeito. Pesquisas em sistemas
monometalicos e multimetdlicos sao/foram conduzidas visando a contribui¢do para a
constru¢cdo do conhecimento cientifico acerca da utilizacdo desse bioadsorvente no

tratamento de diferentes sistemas de metais tOxicos.

1.2 OBJETIVO GERAL

O objetivo geral desta pesquisa € avaliar a eficiéncia do processo de bioadsor¢ao
utilizando como adsorvente, o residuo da extrag¢do de alginato da alga marinha Sargassum
filipendula, em uma mistura bindria dos metais Cu** e Ag* em sistema de batelada e

coluna de leito fixo.
1.2.1 Objetivos Especificos

e Obtencdo do residuo de alga Sargassum filipendula acidificado e ndo
acidificado;

e Estudo cinético e de equilibrio da bioadsor¢io na mistura bindria de fons Cu?* e
Ag" em sistema de batelada;

e Estudo dos mecanismos e natureza do processo de bioadsor¢do por meio da
simulagdo numérica fenomenoldgica;

e Estudo dindmico das varidveis de opera¢do da bioadsor¢ao na mistura binéria de
Cu?* e Ag*em coluna de leito fixo;

e Andlise critica comparativa entre os resultados dos sistemas monocomponentes
de Cu?* e Ag* reportados por Freitas (2018), com a bioadsorcdo bindria

competitiva;



23

e Caracterizaciao do bioadsorvente antes e apds a bioadsor¢ao a partir de anélises
de espectroscopia de infravermelho, microscopia eletronica de varredura,
espectroscopia de fotoelétrons de raios X, andlises térmicas, picnometria a gas

hélio e porosimetria de mercurio.



24

CAPITULO 2: REVISAO DA LITERATURA

2.1 CONTAMINACAO DOS CORPOS HIDRICOS

Os avancos trazidos pelo desenvolvimento da ciéncia e tecnologia sdo inegaveis,
porém seus impactos também sdo reconhecidos. A crescente urbanizacio e
industrializacdo das cidades tém causado algumas mudangas no meio ambiente (ISLAM
et al., 2015; JOGDAND, 2010). O impacto causado pelo volume de dgua usado pela
industria é muito pequeno comparado a agricultura e outras atividades essenciais, mas
muito significativo em relagdo a sua qualidade (MUKHERIJEE e NELLIYAT, 2007).
Corpos hidricos préoximos a regides de alta industrializacdo e urbanizagdo sdo os mais
afetados, sendo frequentemente associados a problemas de qualidade ambiental devido a
pratica do descarte de efluentes domésticos e industriais sem o devido tratamento dos
contaminantes (ISLAM et al., 2015; Ll et al., 2017).

Corpos hidricos naturais podem ser inteiramente inutilizados para atividades
humanas a depender dos niveis de contaminacdo infligidos. Fontes de polui¢do
decorrentes de atividades humanas limitam bastante a utilizagdo das dguas, podendo
torna-las imprdprias, por exemplo, para o consumo, recreacio e irrigacdo (DWAF, 1996;
TOROK e DRANSFIELD, 2017). Legislacdes e diretrizes ambientais estdo se tornando
cada vez mais rigorosas a fim de minimizar os efeitos adversos causados ao meio
ambiente pela presenga de contaminantes antropogénicos e impedir que esses poluentes
cheguem aos seres humanos (BHATNAGAR et al., 2012).

Contaminantes ou poluentes antropogénicos emergentes sao substincias capazes de
ameacar o meio ambiente, os seres humanos, os animais, os vegetais, o solo e a dgua.
Todo o progresso industrial e a exploragdo de recursos iniciados no século XX tem
acarretado o aumento exacerbado dessas substdncias em diversos ecossistemas
(LYUBENOVA e SCHRODER, 2010). Existe hoje uma mobilizacio global da
comunidade cientifica e da indudstria para tomar acdes simultineas que protejam os
ambientes aqudticos desses poluentes emergentes, que sdo em geral, resistentes a
degradacdo através dos tratamentos convencionais de dgua e de facil acumulacido e

transporte em sedimentos (LI ez al., 2017; ROOTS e LUKKI, 2016).

2.2 METAIS TOXICOS

Os metais toxicos também chamados de “metais pesados” sdo uma classe de

compostos caracterizada por uma alta densidade quando comparados com a densidade da
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dgua (pelo menos cinco vezes maior) excluindo-se os metais alcalinos, alcalinos terrosos,
lantanideos e actinideos e incluindo-se os metaloides. Eles podem ser encontrados
naturalmente em toda a superficie da terra classificados como elementos traco (<10 ppm).
Sua biodisponibilidade depende de fatores fisicos (como temperatura e efeitos de
adsor¢do), quimicos (equilibrio termodindmico e cinéticas de complexagdo) e fatores
bioldgicos (como as caracteristicas das espécies e as interacdes troficas) (APPENROTH,
2010; TCHOUNWOU et al., 2012). Essas substincias podem se acumular em corpos
hidricos naturalmente ou por a¢ao da atividade humana.

A poluic¢do natural ocorre principalmente devido ao intemperismo de rochas e solos
préoximos aos corpos aquaticos. Em locais ndo afetados pela atividade humana, essas
concentracdes ambientais sdo em média muito baixas, embora alguns lugares apresentem
altos niveis de acumulacdo de metais pesados, como solos vulcanicos e fontes termais
(VAROL e SEN, 2012; GADD, 2009). Em locais afetados pela atividade humana, a
constante liberacdo e deposicdo desses metais frequentemente ocorrem em niveis mais
elevados e tem causado desequilibrio nos ciclos biogeoquimicos.

A producio e utilizacdo de combustiveis fosseis, o uso de diversas formas de
energia, as industrias de superficie de acabamento, de fertilizantes e pesticidas, ferro, aco,
fotografia, plasticos, energia atdmica, metalirgica, aeroespacial, téxtil e mineradora sao
os principais responsdveis pela distribui¢do de metais téxicos no meio ambiente (GADD,
2009; RAMRAKHIANI et al., 2017; WANG e CHEN, 2009). O problema pode ser de
origem recente como a atividade industrial, mas também de legados do passado como
minas abandonadas, parques industriais desativados e polui¢io aérea (FORSTNER e
WITTMANN, 1983). A Figura 1 mostra um fluxograma representativo da liberacao e do

transporte de metais toxicos ao longo dos ecossistemas.


https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0341816211002116#!
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Figura 2.1 - Esquema da liberacdo e distribui¢do de metais toxicos no meio ambiente.
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Como mostrado na figura, os grandes volumes de metais residuais bem como outros
poluentes sdao introduzidos nos solos e dguas através do despejo industrial. Quando
dispersos no solo, dependendo das caracteristicas de composi¢do quimica e pH do
mesmo, esses metais podem se complexar e se agregarem formando minerais com o
tempo. Na forma i0nica, eles podem ser absorvidos pelas raizes dos vegetais enquanto
solubilizados e interagir com diferentes componentes celulares causando perturbacdes
nos processos metabodlicos, danos celulares e até morte do organismo (LYUBENOVA e
SCHRODER, 2010).

Quando os metais alcancam sistemas aquaticos, a depender dos niveis de
contaminacdo eles podem levar a deficiéncia de oxigénio, floragcao de algas e até o fim da
vida aquética (CAROLIN et al., 2017). Esses contaminantes podem se apresentar na
forma particulada ou dissolvida, sendo muito mais frequentemente encontrados nos
sedimentos, partes integral e dindmica do corpo hidrico que funcionam como agentes
carregadores desses contaminantes (ISLAM et al., 2015; SINGH et al., 2017). Os metais
sdo entdo facilmente agregados aos sedimentos porque fatores como pH, temperatura e
turbidez podem ser rapidamente alteradas nos sistemas aqudticos, de acordo com as

estagdes (VU et al., 2017).
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Em geral, a deteccao e/ou quantificacdo dos metais toxicos é feita a partir da anélise
da 4gua e dos sedimentos, sendo detectados normalmente em baixos niveis na dgua. A
presenca de metais dissolvidos na dgua é um indicativo de descarga recente de efluente
contaminado (HEJABI et al., 2011; ISLAM et al., 2015; SINGH et al., 2017). Corpos
aqudticos naturais tendem a receber sedimentos em diversos pontos, fazendo com que
mais de 99% dos metais toxicos entrando no sistema, possam ser absorvidos. Esses
poluentes podem permanecer aprisionados em sedimentos por curtos ou longos periodos
e o indice de geoacumulacdo (acumulacdo dos metais nos sedimentos) utilizado como
indicador de toxicidade (BHUYAN et al., 2017; SINGH et al., 2017).

Em sua maioria, efluentes reais apresentam uma mistura complexa de metais
téxicos e outros contaminantes havendo a necessidade de se fazer estudos com misturas
a fim de entender a natureza competitiva entre os diversos ions e as possiveis
interferéncias em processos de tratamento e recuperacdo (HUANG et al., 2018; LUNA et

al., 2010).

2.2.1 Propriedades e toxicidade dos metais toxicos

Como metais de transicdo, os metais toxicos podem ser distinguidos pelas suas
propriedades fisicas de conducdo de calor e eletricidade, maleabilidade, ductibilidade e
brilho. No entanto, todas essas propriedades fisicas sdo perdidas quando esses metais
formam compostos quimicos (APPENROTH, 2010). Uma das mais importantes
propriedades dos metais toxicos, por serem elementos de transi¢do da tabela periddica, é
apresentar-se em diferentes estados de oxidagao formando diversos sais quando ndo estao
no estado de oxidacdo zero. Os metais toxicos estdo frequentemente presentes em
quantidades tracos em solos e corpos hidricos, mas nem sempre possuem mobilidade ou
disponibilidade para serem absorvidos pelos organismos vivos, como por exemplo, na
forma metalica pura (BOITEAU et al., 2018; YANG et al., 2017).

Organismos ndo tem a capacidade de absorver metais na forma pura (estado de
valéncia zero) e, portanto, os metais sé estdo biodisponiveis quando solubilizados em
solucdo de seus compostos quimicos derivados na forma i6nica. Nesses compostos, 0s
metais se apresentam em diferentes estados de valéncia e a densidade do metal na forma
elementar ndo desempenha nenhuma fungao em suas propriedades quimicas, fisiolégicas
e toxicoldgicas nos organismos (FORSTNER e WITTMANN, 1983). Por esse motivo,
ha controvérsias acerca da utilizacdo do termo “metais pesados” para tratar dos ions

metalicos toxicos.
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A especiagdo metdlica € a identificacdo e quantificagdo das formas quimicas ou de
ligacbes que os metais podem se apresentar em um determinado ambiente, sendo
frequentemente de dificil determinacdo. Em corpos hidricos, extracdes sequenciais
seletivas podem ser utilizadas para determinar o perfil de concentragdes de metais e a
forma quimica em que eles se apresentam (FORSTNER e WITTMANN, 1983; ISLAM
etal.,2015; YANG et al., 2017). Os fend6menos de transferéncia de fase entre o fluido e
os sedimentos (como a dissolucdo, precipitacdo, adsor¢do ou complexacdo) sdo 0s
responsaveis pela mobilidade, biodisponibilidade e potencial téxico dos metais aos
organismos aqudticos. O estudo da especiacao metélica é essencial para obter descricdes
precisas dos efeitos provdveis em ecossistemas aquaticos (BOITEAU et al., 2018;
ISLAM et al., 2015; YANG et al., 2017).

A especiacido dos metais depende basicamente dos fatores ligados a composicao
geoquimica do sedimento e as propriedades fisico-quimicas da dgua - como pH,
temperatura, potencial redox, presenca de organismos especificos ou minerais (ISLAM
etal.,2015; KOBIELSKA et al., 2018). Em sistemas reais a especiacao metalica se torna
um problema complicado devido as interagdes entre as espécies idnicas presentes. A
medida que o pH aumenta, tanto em solos quanto em corpos hidricos, sais de metais
tendem a ser precipitados e esses contaminantes se tornam indisponiveis a absorcao pelos
organismos (BOITEAU et al., 2018). Dessa forma, os metais exibem maior toxicidade
em aguas mais moles (SENTHIKUMAR et al., 2013). Em areas de mineracdo, cujos
fluxos de drenagem sdo caracteristicamente muito dcidos, a vida aquatica € bastante
escassa devido a alta concentracdo de metais dissolvidos.

Alguns metais ainda exercem fungdes fisiolégicas e biolégicas fundamentais como
componentes enzimdticos e participando de reagdes de 6xido-reducdo em alguns seres
vivos como cobalto, cobre, ferro, magnésio, manganés, molibdénio, selénio e zinco
(TCHOUNWOU et al., 2012). Eles sao conhecidos como micronutrientes essenciais e
outros metais téxicos que nao desempenham nenhuma func¢ao bioldgica estabelecida sao
chamados ndo-essenciais, como o mercurio, prata, chumbo, cromo, cidmio, niquel e ouro
(COOPER et al., 2017).

Os metais s@o naturalmente acidos de Lewis reagindo como receptores de pares de
elétrons de bases de Lewis e sdo as propriedades quimicas do metal que determinam a
sua habilidade de formar complexos tanto in vitro quando em sistemas bioldgicos
(PEARSON, 1968a e b). Todos os metais podem ser classificados de acordo com as suas

preferéncias de ligantes em trés grupos de dacidos, como proposto por Nieboer e
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Richardson (1980) e Pearson (1968a e b). A Tabela 2.1 sumariza algumas espécies iOnicas

metalicas classificadas como 4cidos e ligantes que atuam como bases de Lewis.

Tabela 2.1 - fons 4cidos e bisicos classificados de acordo com a forca dos ligantes.
Receptores fortes de Receptores intermedidrios Receptores fracos de
elétrons de elétrons elétrons

H*, Li*, Na*, K*, Cs*,
Be?*, Mg?*, Ca?*, Sr**, In**, Sn**, Pb**, Sb**, Ti**,  Cu*, Ag*, Au®, TIF, TI**,

Ba2+ Mn2+ A13+ Ga3+ V2+ Fez+ C02+ Niz+ Pb4+ Bi3+ Pd2+ Pt2+ Au*
Sc3t, Y3+, Cr3t, Fet, Co** Cu?*, Zn** e Cd*. Hg?* e Cd**.
e As3t.
Doadores fortes de Doadores intermediarios Doadores fracos de
elétrons de elétrons elétrons

H,O, OH-, F, CI, PO4*,
SO*, COz* e O*.
R- grupo alquil ou arila

SH-, S*, RS-, CN-, SCN,

- - 2-
Br, NO; e SOs*. CO, RS, RSH ¢ RS-

Adaptado de PEARSON (1968a e b), APPENROTH (2010) e NIEBOER e
RICHARDSON (1980).

Cations metalicos fortes sdo esperados reagirem com ligantes de oxigénio, enquanto
que os cétions metdlicos fracos (que s30 em sua maioria, muito téxicos como Ag*, Hg?*
e Cd**), formam ligacdes mais estaveis com ligantes de enxofre e nitrogénio. Os cétions
intermedidrios apresentam propriedades intermedidrias entre os grupos extremos. O
principio das forgas das ligagdes € descrito pela teoria HSAB (Hard-Soft Acids and Bases)
que diz que ligantes acidos fortes formam ligagdes mais estdveis com ligantes bésicos
fortes e vice e versa (APPENROTH, 2010; FORSTNER e WITTMANN, 1983).

O conceito dos 4cidos de Lewis €, até os dias de hoje, a melhor explicacdo para as
interacOes entre ions metdlicos e ligantes organicos, como as enzimas. A falta de
conhecimento acerca da rede de interacdes das proteinas em uma célula viva, por
exemplo, impossibilita o entendimento do bloqueio de uma proteina por um ion metélico
especifico, por mais similares que sejam suas propriedades do outro fon em questdo.
Diferentes fons metdlicos podem resultar em diferentes interacdes com diferentes
substancias organicas, implicando diferentes niveis de toxicidade em organismos vivos
(APPENROTH, 2010). A toxicidade do Cr (VI), por exemplo, é muito mais alta para
seres humanos que do Cr (III) e processos de reducao sao normalmente aplicados antes
do tratamento (XU et al., 2018).

A estrutura atOmica das camadas eletrOnicas de cada metal determina sua
reatividade, tendéncia de formar complexos, e consequentemente, atividades bioquimicas

e fisiolégicas que podem trazer danos ambientais e a saide. Metais como o niquel,
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mercurio, chumbo, arsénio, cromo, zinco, cobre, cddmio, cobalto, prata e antiménio
induzem efeitos téxicos para diversos organismos vivos. (BURAKOV et al., 2018).
Nenhum dos ligantes 4dcidos fracos, apontados por exibirem maiores niveis de toxicidade,
ja foi encontrado desempenhar alguma atividade metabdlica essencial em algum
organismo (FORSTNER e WITTMANN, 1983; LYUBENOVA e SCHRODER, 2010).
Wood (1974) sugere uma classificagdo para os ions metalicos de acordo com a sua
biodisponibilidade, abundancia e efeito toxico a sistemas bioldgicos do ponto de vista
ambiental. A Tabela 2.2 mostra alguns metais téxicos categorizados de acordo com essa

classificacao.

Tabela 2.2 - Classificacdo de Wood (1974) para a criticidade dos metais de transicao.
Toxicos, insolaveis e Muito téxicos e
raros relativamente acessiveis
. Co, N1 Zn, Sn, As
Ti, Zr, W, Nb, Ta, Re, > Ni, Cu, Zn, Sn, As,

Se, Te, Pd, Ag, Cd, Pt,
Ga, Os, Rh, Ir ¢ Ru. Au, Hg, T1, Pb, Sb e Bi.

Nao criticos

Fee Al

O envenenamento por metais envolve muitos aspectos mecanicistas € a maioria
desses mecanismos toxicoldgicos ainda ndo € completamente entendida (TCHOUNWOU
etal.,2012). As formas idnicas dos metais sdo frequentemente mais téxicas, pois podem
formar uma diversidade de sais e compostos de coordenagdo. Cd?*, Pb**, Hg?*, Ag* e
As?*, por exemplo, reagem com bioparticulas do corpo humano formando compostos
ainda mais téxicos. Além disto, os fons metédlicos podem interagir diretamente com o
DNA e proteinas do nicleo e promover estresse oxidativo a partir da formacao de radicais
como o anion superdxido (*Oz") e o radical hidroxila (¢OH) afetando outros componentes
celulares essenciais como membranas, mitocondrias, lisossomos e enzimas essenciais na
atividade celular (APPENROTH, 2010; CAROLIN et al., 2017, TCHOUNWOU et al.,
2012).

A toxicidade dessas substancias nos seres vivos € sempre dependente da relagdo
dose-resposta e essa relacdo € dependente do organismo em questio e do agente toxico.
Cada metal toxico desempenha uma relagdo de dose-efeito a ser considerada para cada
variedade de organismo vivo. Alguns dos metais classificados como essenciais sdo
benéficos para os seres humanos e ecossistemas em baixas concentragdes, mas
extremamente danosos quando acima de certos limites (SENTHIKUMAR et al., 2013).

Para limitar os niveis de poluicdo aqudtica, agéncias nacionais e internacionais de

protecdao ambiental e a saide humana definiram concentragdes limites de seguranca para
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metais toxicos presentes em dguas naturais. A WHO estabelece os niveis tolerdveis de
metais pesados em dgua potavel como diretrizes seguidas pela maior parte das nagdes.
No Brasil, o CONAMA estabelece os limites de concentracdes dos cdtions metalicos para
dguas com diferentes finalidades, incluindo os limites para efluentes industriais a serem
descartados em corpos hidricos naturais. A Tabela 2.3 apresenta algumas das regulacdes

estabelecidas para a presenca de metais toxicos em aguas.

Tabela 2.3 - Concentracdo limite de seguranga de metais toxicos em dgua para consumo
humano e legislacdo brasileira aplicada ao despejo de efluentes contendo metais to6xicos.

Limite de seguranca em agua potavel Padrao de emissao de
Metal (mg.L1) oA efluentes (mg.L1)
a ~ b
WHO Padrdes EU 357/2005¢ CONAMA 430/2011
Agd X X 0,01 0,1
As 0,01 0,01 0,01 0,5
Ba 0,3 X 0,7 5,0
Cd 0,003 0,005 0,001 0,2
Cr 0,05 0,05 0,05 0,1 (Cr®*) /1,0 (Cr**)
Cu 2 2 0,001 1,0
Fe X 0,2 0,3 15,0
Hg 0,001 0,001 0,0002 0,01
Mn 0,5 0,05 0,1 1,0
Ni 0,02 0,02 0,025 2,0
Pb 0,01 0,01 0,01 0,5
/n 3 X 0,18 5,0

?Guia de limites para metais téxicos em dgua potdvel recomendado pela Organizacdo Mundial de Saide definido
em Geneva, 1993.

®Diretrizes europeias da qualidade da 4gua para consumo humano adotado pelo Conselho Diretor 98/83/EC em
1998.

cSecdo II — art 14. Disposicdes relativas a Classe I - Aguas doces para consumo e abastecimento humano com
tratamento simplificado.

YEmbora ndo tenha sido recomendo o limite méximo de Ag em 4dgua potdvel na conferéncia de 1993, a WHO
sugeriu que limites de 0,1 mg.L!' podem ser tolerados sem risco a satide (WHO, 2003).

x — sem especificacdo definida ou ndo mencionado.

Fonte: O autor.

De acordo com a IARC (International Agency for Research on Cancer), os metais
apontados como mais toxicos sdo provaveis agentes carcinogénicos em animais e seres
humanos (TCHOUNWOU et al., 2012) prejudicando a fun¢do reprodutiva, e além de
afetarem nervos, figado e os o0ssos, e bloquear o grupo funcional de diversas enzimas
relacionadas a processos metabdlicos chave (MALIK, 2004). A toxicidade desses metais

resulta em perdas na atividade cerebral, perda de memdria, fraqueza, alergias além de
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danos a composi¢do do sangue, aos pulmdes, aos rins e outros 6rgaos (CAROLIN et al.,
2017).

Outra propriedade dos metais toxicos que agrava a problematica é a bioacumulacao.
A bioacumulacio estd ligada a contaminagdo de organismos de menores niveis tréficos.
Esses metais sdo absorvidos por esses organismos e podem se acumular em tecidos
internos, pelos, penas e escamas ou serem eliminados pelas fezes (COOPER et al., 2017,
SENTHIKUMAR et al., 2013; VOLESKY, 2001). Como consequéncia, os poluentes
podem chegar aos seres humanos através da microbiota, fauna e flora aqudtica de

ecossistemas contaminados pela cadeia alimentar (LI ef al., 2010; VAROL e SEN, 2012).

2.2.2 Prata

A prata € um metal precioso de alto valor agregado para a industria e com
propriedades caracteristicas dos metais, como maleabilidade e ductibilidade, mas sua
principal caracteristica é deter a mais elevada condutividade elétrica e térmica dentre os
outros metais (ALLOWAY, 1990). A prata normalmente ocorre na forma de sais
apresentando baixa solubilidade e consequentemente sendo excretada nas fezes. Esse
metal € relativamente raro na crosta terrestre, possuindo um cariter nobre e larga
aplicagdo em joias, roupas, industria de alimentos e processamento de bebidas,
galvanizagdo e na odontologia. Naturalmente ela se apresenta mais abundantemente nas
formas minerais como 6xido de prata (Ag20), cloreto de prata (AgCl), sulfeto de prata
(Ag2S) e o fluoreto de prata (AgF) (FORSTNER E WITTMANN, 1983).

Apesar da acumulacdo elevada de prata ocorrer naturalmente em petréleo bruto,
fontes termais e pogos de vapor, fontes antropogénicas como saidas de esgoto, plantas de
galvanizagdo e aterros de mineradoras também podem ser associadas a alta acumulagdo
de prata (KATAOKA et al., 2018). A sua recuperacdo € de grande interesse para a
inddstria que objetiva o reuso desse material devido ao seu custo elevado (ANTUNES et
al.,2017). Além disso, a liberag@o de fons de prata tem demonstrado ser altamente toxica
para seres humanos, animais, algas e microrganismos podendo infringir danos ao
ambiente mesmo em baixas concentragdes (XIA et al., 2018).

Sabe-se que a maior parte de fons Ag" ingeridos solubilizados pelos seres
humanos fica impregnada em tecidos formando ligagdes estaveis com grupamentos —SH
ou —SR (tidis presentes em uma variedade de coenzimas) (Tabela 2.1). Quando grandes
quantidades sdo assimiladas pelo tecido cutdneo, o Ag>S formado leva a descoloragdo

permanente da pele e do tecido ocular, doenca conhecida como argiria (FORSTNER e
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WITTMANN, 1983). Esses fons também promovem a formagdo de radicais livres de
oxigénio (*OH e *0Oy"), altamente oxidantes e capazes de causar estresse oxidativo aos
antioxidantes das células e posteriormente as proteinas, lipidios e DNA (CHOI et al.,
2018; WHO, 2013).

Sais de prata também sdo excepcionalmente téxicos contra peixes de dgua doce,
sendo uma das principais causas de baixa populacional em rios e lagos (FORSTNER e
WITTMANN, 1983). Kataoka et al. (2018) estudaram os efeitos de nanocoloides e
complexos clorados de prata em espécimes de medaka (Oryziaslatipes), peixe-arroz de
dgua doce muito comum em aqudrios, e verificaram a ma formag¢ao dos embrides e outros
efeitos téxicos em concentracdes superiores a 0,01 mg.L™! dos compostos. Hu et al.,
(2018) também apontaram toxicidade cronica e bioacumulacdio de fons Ag* em
concentracdes de 0,8 ug.L'! em Daphnia magna, crusticeo planctdnico presente em
diversos ambientes de agua doce no hemisfério norte. Jung (1973) indicou o nivel
toxicolégico de tolerdncia aos compostos de prata para crustidceos (0,01-0,03 mg.L!),
peixes (0,003-0,1 mg.L!) e seres humanos (0,05 mg.L).

A liberacdo de Ag* a partir de produtos de prata e seus sais € dependente do pH,
e é preocupante a grande variacdo exibida pelas dguas naturais (~4-~12). O destino dos
ions de prata e seus compostos nesses ambientes ainda é pouco compreendido

(KATAOKA et al., 2018).

2.2.3 Cobre

Cobre € um conhecido metal traco essencial nas funcdes bioldgicas dos seres
humanos e também funciona como micronutriente para plantas e animais. Pode se
apresentar em trés formas distintas: a forma metdlica (Cu®) e as formas idnicas Cu* (fon
cuproso) e Cu®* (fon ctiprico). O fon Cu’* desempenha papel fundamental na sintese
enzimatica e no desenvolvimento de tecidos e nos ossos, porém € muito téxico quando
em excesso, trazendo maleficios a visdo e ao figado, onde se acumula, e ocasionando
doengas graves como as doengas de Menkes, Wilson, Alzheimer e Parkinson. O excesso
na absor¢do de cobre também € conhecido por promover desordens no sangue e causar
danos as membranas celulares (HU et al., 2017; RANI et al., 2018; SAAD et al., 2018).

O cobre € essencial como cofator de diversas enzimas em animais utilizadas em
processos antioxidantes (FORSTNER e WITTMANN, 1983), como a catalase,
superdxido dismutase e peroxidase. Essas enzimas se aproveitam da propriedade de

transitar entre o estado oxidado Cu (II) e o estado reduzido Cu (I) para promover reagcdes-



34

redox. Essa propriedade também torna o metal potencialmente t6xico, pois essas
transi¢des podem originar radicais *OH e *O>" (TCHOUNWOU et al., 2012). A Academia
Nacional de Ciéncias dos Alimentos e da Nutri¢cdo — Estados Unidos (NASFNB, sigla em
inglés) recomenda uma dose minima de 0,34 mg/dia para criancas e 0,9 mg/dia para
adultos na ingestdo de cobre i6nico. A remocao de cobre de corpos hidricos € importante
para fins de recuperacdo do recurso, mas principalmente por motivos de protecio
ambiental e da saide humana (HU er al., 2017; RANI et al., 2018).

As principais fontes antropogénicas de despejo de cobre sdo as inddstrias de
mineragdo, metalurgia, manufatura quimica, ago, galvanizacdo, tintas e fertilizantes. O
cobre € bastante conhecido pelas suas excelentes propriedades de conduc¢do de calor e
eletricidade, sendo o melhor condutor da tabela periddica depois da prata. Do ponto de
vista industrial, esse elemento desempenha um papel fundamental nas tecnologias
modernas, sendo insubstituivel devido a sua relativa abundancia (SCHIPPER et al.,
2018). Outra propriedade altamente explorada € a capacidade de formar ligas metélicas
de propriedades diversas, exibindo aplicagdes que vao da inddstria de metalurgia do p6
até a industria de radiofarmacos (CARON e SHARIF, 2017; HOSFORD, 2005).

Em 2008, a EPA reconheceu o cobre como primeiro agente antimicrobiano
metdlico e sua aplicac¢do no tratamento de dgua potavel (VINCENT et al., 2016). Os sais
de cobre também apresentam aplicacdes diversas. O sulfato de cobre (CuSOs4), por
exemplo, ainda € aplicado como algicida em corpos hidricos para deter os efeitos de
eutrofizacdo, embora ja tenham sido reportados diversos casos de intoxica¢ao de humanos
e mortes em massa de peixes (LEAL et al., 2018). O nitrato (Cu(NO3)2) € um oxidante
aplicado como propelente s6lido ndo téxico, em airbags de veiculos e na preparacdo do
hidréxido e do 6xido de cobre. Cristais penta hidratados de Cu(NO3); sdo utilizados em
microchips, biosensores e aparelhos de armazenamento (LI ez al., 2015).

Devido as semelhancas nas propriedades, o cobre e a prata podem ser utilizados
em diversas aplicacdes comuns nas formas metdlicas e em ligas. A inddstria de
galvanizagdo, elétrica, de transportes, moedas e joalheria sdo as principais a empregar
esses metais no mundo inteiro devido as suas propriedades de excelente condutividade e
resisténcia a corrosdo. As aplicacdes recentes estdo relacionadas a produtos diversos para
catalisadores, desinfeccdo e outras aplicagdes bactericidas (DLUGOSZ ¢ BANACH,
2018; FERREIRA, 2005; KAMPALANONWAT e SUPAPHOL, 2014; PETROVA et al.,

2015). Os efluentes dessas industrias sdo caracteristicamente ricos em fons cupricos e de
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prata, como na regido de Limeira (SP), que concentra o maior polo de joalheria do pais
(MOREIRA e FAZZA, 2008).

Diversas noticias e estudos tem reportado a presenca dos metais toxicos nos
ambientes naturais do estado de Sao Paulo, Brasil. Especialmente em Campinas e regido
metropolitana, um estudo realizado pela Faculdade de Engenharia Civil da Universidade
Estadual de Campinas detectou cobre em concentra¢des de 11.5 mg/L (~6 vezes maior
que a legislacdo) entre outros metais toxicos nas dguas superficiais proximas ao aterro
Delta, Parque Santa Barbara e Lixdo da Pirelli (FARIA, 2012). Nos ribeirdes Graminha
e Agua da Serra (SP), cobre também foi identificado em niveis excessivos, juntamente
com Al, Cr, Ni e Zn em niveis acima dos permitidos (FAZZA, 2007). Um estudo anterior
apresentou concentracdes de cobre cerca de 117 vezes mais elevada que o limite
permitido pela legislacdo advindos da industria de galvanoplastia e de bijuterias
(FERREIRA, 2005).

A Secretaria de Saude de Limeira atribuiu um crescimento da frequéncia de ma
formacdo de fetos na regido atribuido ao contato das maes com prata no mercado ilegal
de fabricacdo de bijuterias (G1, 2014). Em outro importante polo de joias folheadas e
bijuterias no norte do pais (Juazeiro do Norte, CE), foi verificada a presenga de cobre em
niveis um pouco acima do permitido pela legislacdo e de prata cerca de 2 a 4 vezes
maiores que os limites respectivos em diversos pontos do Rio Salgado (LEITE et al,
2013).

E necessdria a atencio das tecnologias alternativas de recuperagio desses
poluentes a fim de evitar ndo sé a contaminacdo dos corpos hidricos bem com a

minimizacao das perdas financeiras por parte da matéria-prima.

2.3 TRATAMENTO DE EFLUENTES DE METAIS TOXICOS

Além do interesse financeiro na recuperagao de recursos, as indudstrias sdo cada vez
mais encorajadas a tomar medidas em concordiancia com politicas estritas de
responsabilidade ambiental adotando tratamentos eficientes para efluentes ricos em
metais toxicos antes do despejo no meio ambiente (MALIK, 2004). Em geral, a melhor
alternativa reside na remog¢ao nas fontes de despejo, normalmente os efluentes industriais,
antes que eles se acumulem em ecossistemas mais complexos e se acumulem ao longo de
diferentes niveis tréficos (VOLESKY, 2001).

Diferente dos poluentes organicos, os metais ndo podem ser degradados a

compostos menos prejudiciais ao ambiente (FORSTNER e WITTMANN, 1983),
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inutilizando diversos processos de tratamento quimicos e bioldgicos comumente
aplicados pelos sistemas urbanos de tratamento. A eficiéncia de diversas tecnologias
alternativas de tratamento vem sendo estudadas a fim de se obter altos percentuais de
remocdo desses poluentes, como a precipitacdo quimica, coagulacdo, remog¢do
eletroquimica, filtracio com membranas, osmose reversa, troca ioOnica, extracdo com
solventes e adsorcdo (RAMRAKHIANI et al., 2017; SAAD et al., 2018).

Os topicos a seguir discutem os fundamentos das principais tecnologias alternativas
utilizadas na remocdo de metais toxicos, além das vantagens e desvantagens associadas a

cada uma delas.

2.3.1. Precipitacao Quimica

A precipitagdo quimica consiste na adi¢do de quimicos que alteram o pH da solu¢do
e ndo permitem que os metais permanecam dissolvidos. O método mais aplicado € a
precipitacdo dos hidroxidos dos metais, devido a ampla faixa de hidréxidos metalicos
existentes. Sulfetos também sdo bastante utilizados por serem praticamente insoluveis a
partir de pH neutro e podem ser mais seletivos a partir do controle do pH, e a precipitacio
dos carbonatos € facilmente controlada pela presenca de CO» na solu¢do (CALUGARU
etal.,2018; CAROLIN et al., 2017; FORSTNER e WITTMANN, 1983).

Esse método € relativamente barato e muito eficiente se comparado aos tratamentos
convencionais, por isso € largamente aplicado pela industria na eliminagdo de Cu(II), Cd
(IT), Mn (II) e Zn (II), porém, esse método tem baixa seletividade e ndo apresenta muita
eficiéncia em efluentes com baixa concentragdes de ions metélicos. Outra limitacdo € a
necessidade de métodos adicionais para completar o tratamento, como a evaporagao,
filtracdo e sedimentacdo, além da geracdo de grandes massas de lodo com grande
conteddo de dgua e sais insoluveis de metais, dificil de ser tratada e considerada como

residuo perigoso (CAROLIN et al., 2017; CALUGARU et al., 2018).

2.3.2 Coagulacao/Floculaciao

Quando os sais pouco soltiveis de metais sdo precipitados, mas tem densidade
semelhante a da d4gua, coloides sdo formados e € possivel utilizar agentes
coagulantes/floculantes capazes de desestabilizar as particulas coloidais e aglomera-las.
Com a agitacdo adequada, essas particulas formam flocos mais faceis de separar. A

efetividade da coagulacdo depende do tipo e dose do coagulante, pH, temperatura,
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alcalinidade da solucd@o e agitacdo. Uma diversidade de agentes coagulantes pode ser
utilizada, desde sais inorganicos simples até polimeros (CAROLIN et al., 2017).

Etapas adicionais na remog¢do dos flocos como a redugdo espontanea, filtracao ou
flotacdo também sdo necessdrias, atribuindo mais complexidade ao processo. Apesar de
ser eficiente para remover os metais em concentracdes mais altas dos efluentes, esse
método também € responsdvel por gerar um lodo altamente téxico devido a grande
quantidade de sedimentos de metais toxicos e subprodutos que podem ser poluentes
secundérios ainda mais t6xicos que os compostos iniciais. Os solventes utilizados nesse

processo sdo ainda bastante agressivos ao meio ambiente (CAROLIN et al., 2017).

2.3.3 Filtracao com Membranas

A filtracdo por membranas € uma técnica de separagdo solido-liquido guiada pela
pressao comumente aplicada as fragdes de metais dissolvidas (HEDBERG et al., 2011).
Essa técnica separa particulas baseadas no tamanho, concentracio, pH e pressio aplicada,
e diferentes materiais podem ser utilizados como membranas. No tratamento de efluentes
as ceramicas sdo as favoritas devido a capacidade hidrofébica e sua resisténcia aos
quimicos, utilizados no pré-tratamento da membrana para estimular o mecanismo de
filtracdo. Mas em geral, as ceramicas tem baixa resisténcia e sdo bastante custosas,
podendo ser substituidas por polimeros de maior resisténcia com propriedades desejaveis
(CAROLIN et al., 2017).

Membranas poliméricas e metais toxicos tem uma alta intercomunicacao entre si e
essa técnica apresenta vantagens como alta eficiéncia, facil operacdo e necessidade de
pequeno espaco quando comparada a outras tecnologias de purificacdo da dgua. Além
disso, essa técnica remove sedimentos suspensos, COmMpostos organicos e
microrganismos, podendo ser utilizada para propdsitos de desinfec¢do. As desvantagens
desse método sdo o alto custo de operacdo, troca periddica da membrana e o entupimento

dos poros (HEDBERG et al., 2011; BLOCHER et al., 2003).

2.3.4 Osmose Reversa

A osmose reversa € um processo que utiliza membranas semipermedveis de forma
bem simplificada na remoc¢do de fons de metais em fun¢do do gradiente de concentracio
nos principios de exclusdo de tamanho e carga. A dgua contaminada ¢ bombeada através
da membrana, que permite a passagem do fluido e permite a recuperacao dos metais

concentrados no residuo (VITAL et al., 2018; KOELMEL et al., 2016). Membranas com
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poros de 10-4 um sao capazes de filtrar todos os tipos de contaminag¢ao metdlica e outros
diversos contaminantes (KOELMEL et al., 2016).

A eficiéncia desse tratamento é em geral muito elevada mesmo a baixas
concentracdes de metais, mas o principal obstaculo a ser superado € o custo de operagao,
que envolve alto gasto energético de opera¢do e de manutencdo das membranas. No
tratamento de efluentes industriais, pré-tratamentos diversos melhoram a eficiéncia da
osmose reversa. Outra dificuldade associada ao uso da membrana € que a passagem de

contaminantes de fato ocorre, e esse efeito aumenta com a concentracdo dos

contaminantes e temperatura (CAROLIN et al., 2017; GREENLEE et al., 2009).

2.3.5 Tratamentos Eletroquimicos

Reatores eletroquimicos podem operar atrelados a tratamentos bioldgicos,
processos de precipitacdo, troca idnica, entre outros. Os mecanismos de tratamento sao
divididos em trés: Eletrocoagulacdo (EC), Eletroflotacdo (EF) e Eletrooxidacdo (EO)
(HUNSOM et al, 2005; TRAN et al, 2017b). Na EC, coagulantes catidnicos capazes de
desestabilizar particulas suspensas sdo formados no anodo. Essas particulas
desestabilizadas coagulam formando sedimentos capazes de adsorver os metais. A EF
funciona similarmente gerando bolhas de gases nos eletrodos, que arrastam os metais
téxicos até o topo da solucdo sem geracdo de poluicdo secunddria. Processos de
deposicdo, separacdo com membrana e aplicacio de campo magnético podem ser
utilizados na EO (CAROLIN et al., 2017).

Em geral, constituem tratamentos altamente versateis capazes de serem aplicados a
diversos contaminantes, incluindo os metais toxicos, com alta eficiéncia. A seletividade
do processo pode ser controlada de acordo com o material aplicado nos eletrodos. Em
contrapartida, esses métodos exigem alto custo de manutencio e gasto energético para
operacdo. Para algumas aplica¢des também apresentam limitagdes, como baixas taxas de
transferéncia de massa, diminui¢do da vida qtil do eletrodo e aumento de temperatura

durante o processo (CAROLIN et al., 2017, TRAN et al, 2017a).

2.3.6 Troca Ionica

Muitos metais pesados podem ser tratados através de troca i6nica, como Cd, Cr (I1I
e VI), Cu, Hg, Mn (IV), Ni, Pb, V (IV, V) e Zn com alta capacidade, eficiéncia e elevada
taxa cinética. No caso dos metais toxicos, a troca catidnica consiste na substituicdo de

espécies carregadas positivamente pelos fons metélicos na superficie de um substrato
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(CALUGARU et al., 2018; TRAN et al., 2017b). Emprega-se materiais ricos em sitios
anidnicos negativamente carregados como grupamentos SiOH", AIOH,", AIOH", FeOH",
carboxilas (-COO") e OH fenélicos (FORSTNER e WITTMANN, 1983; TRAN et al.,
2017b).

Diversos materiais de grande drea superficial sdo utilizados como trocadores
i0nicos com destaque para as zeolitas, resinas poliméricas, biochar, argilas, hidroxidos
de ferro precipitados recentemente e acidos silicicos amorfos. Alguns desses materiais
sdo seletivos, e outros sensitivos ao pH da solu¢do. Em geral, eles ainda podem ser
regenerados e os contaminantes recuperados a partir de eluentes, e o volume de lodo
gerado € bem menor, se comparado a processos de precipitacio e coagulagdo,
amplamente aplicados em larga escala. Embora ofereca vantagens significativas a sua
aplicacdo, a maioria dos trocadores 10nicos ndo opera eficientemente em larga escala e a
regeneracdo do material pode gerar poluicdo secundaria (CALUGARU et al., 2018;
CAROLIN et al., 2017).

2.3.7 Adsorcao

Além da troca idnica, os materiais granulados que exibem uma ampla 4rea
superficial sdo capazes de acumular citions de metais em suas interfaces sélido-fluido
como resultado de for¢as de atracOes intermoleculares, formando um filme atdmico ou
molecular sobre a superficie. A esse processo de transferéncia de massa, dd-se o nome de
adsor¢cdo (BURAKOV et al., 2018; FORSTNER e WITTMANN, 1983). A substincia
alvo que se acumula na superficie do material sélido adsorvente € chamada de adsorvato
e o processo de adsor¢cdo ocorre principalmente por duas vias: a quimissor¢do e a
fisissor¢do. Elas dependem da natureza da ligacdo, e a distingdo entre as espécies
quimisorvidas e fisissorvidas ainda ndo € muito clara (DO NASCIMENTO et al., 2014;
RUTHVEEN, 1984).

A adsor¢do € o principal mecanismo de agregacao dos metais nos sedimentos dos
ambientes aquaticos. Cobre e prata, que podem coexistir naturalmente em corpos
hidricos, sdo facilmente adsorvidos e posteriormente dessorvidos nos sedimentos a
depender das condicdes ambientais impostas no corpo hidrico (HUANG et al., 2018). Os
cations podem facilmente se ligar a grupos funcionais carregados eletricamente na
superficie do adsorvente e por meio do processo de dessorcdo, serem recuperados

minimizando problemas de disposi¢cdo do lodo gerado (MANIRETHAN et al, 2018).
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A adsor¢do tem demonstrado ser um método eficiente e versatil na remocao dos
metais pesados apresentando diversas vantagens como facilidade de operagdo, baixo
custo, boa tolerancia ao pH e capacidade de processamento em larga escala. Um grande
impacto € causado no transporte, toxicidade e biodisponibilidade desses contaminantes,
mesmo em concentracdes muito baixas, e alta seletividade pode ser alcancada
intencionalmente (BURAKOV er al., 2018; MANIRETHAN er al, 2018; XU et al.,
2018). Liu et al. (2010) ressaltam a incapacidade dos métodos convencionais e algumas
tecnologias alternativas em reduzir concentracdes de metais aos niveis requeridos pelos

orgdos legislativos em comparacdo com esse método.

2.3.8 Visao Geral das Tecnologias de Tratamento de Metais Toxicos

A Tabela 2.4 sumariza as vantagens e desvantagens dos métodos de tratamento

alternativos aplicados no tratamento de efluentes de metais toxicos.
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Tabela 2.4 - Vantagens e desvantagens de tratamentos alternativos aplicados aos metais

téxicos.
Tecnologia de
8 Vantagens Desvantagens
tratamento
Geragao de residuos e ndo é
Precipitacdo quimica e . efetivo para baixas
P .9 (3 Simples e barato. P . s
filtracao concentracoes; Dificil
separacao.

Geracgdo de residuo
Coagulacao Baixo custo. secunddrio; grande

utilizacdo de reagentes.
B Custoso; Altas pressoes;
Recuperacao do .
Osmose reversa Membranas limitam o

contaminante puro.
volume de tratamento.

Tratamentos Recuperacao do Custoso; Ineficiente para
Eletroquimicos contaminante puro. baixas concentracoes.
Alta eficacia; Possivel Muito sensivel a
Troca i6nica recuperagdo do interferentes; Resinas
contaminante. custosas.
Simples operacao; Baixo
custo; Possivel Recuperaciao nem sempre
Ad . recuperacao do ¢é possivel; Baixa eficiéncia
sor¢ao . ~ .
& contaminante; em solucoes muito
Eficiciéncia em sistemas concentradas.
muito diluidos.
. N ) . Requer outros compostos
Oxidacao/Reducgao Mineralizagao (alta q ) . ~p
. a - quimicos; Oxidacdo das
Quimica eficiéncia de remog¢do).
placas.
B Custoso; Alto gasto
. Recuperacdo do poluente .. .
Evaporagdo energético; Geracdo de

uro. B
p residuos.

Fonte: o autor.

Os processos adsortivos tem se destacado como método alternativo principalmente
devido as suas vantagens econdmicas e flexibilidade, além de haver a possibilidade de
serem combinados com outros processos para a regeneracao do adsorvente e recuperagao
do adsorbato. A dessorcdo, que € vidvel em muitos casos, caracteriza essa técnica como

um método ambientalmente aceitdvel (CAROLIN et al., 2017).



42

2.4 CONSIDERACOES SOBRE O PROCESSO DE ADSORCAO

2.4.1 Consideracoes Gerais

A adsorcdo € universalmente entendida como o enriquecimento de um ou mais
componentes entre duas fases, em que uma delas € representada necessariamente por um
s6lido e a segunda € representada por um fluido (ROUQUERAL et al,1999). Esse
processo € governado por forgas eletrostdticas capazes de atrair substancias dispersas na
fase fluida devido a presenca de grupos funcionais na superficie da fase sélida (XU et al.,
2018). A natureza dessas forcas € responsével por classificar esse processo em dois tipos,
a quimissorcao e a fisissor¢cdo. Embora os conceitos sejam bastante distintos entre si, 0s
mecanismos ndo sdo independentes, sendo a distincdo dos dois processos na prética
bastante complexa (DO NASCIMENTO et al., 2014).

A fisissor¢do € caracterizada por intera¢des relativamente fracas do tipo forcas de
Van der Waals, e naturalmente o calor de fisissor¢do € préximo ao da ordem de uma
condensacdo/vaporizacao, em geral menor que 10 kcal/mol. Sdo outras caracteristicas da
adsor¢do fisica a ndo especificidade (ndo depende da natureza da substancia),
reversibilidade e o fato de ocorrer em toda a superficie do adsorvente (BURAKOV et al.,
2018; DABROWSKI, 2001; DO NASCIMENTO et al., 2014). E sugerido que a adsor¢io
fisica ocorre quando as interagdes entre o adsorvente e a substancia dispersa na fase fluida
sd0 maiores que as interagdes da substancia e do fluido em questdo, havendo a preferéncia
da formacao do filme sobre o adsorvente (DABROWSKI, 2001; DO NASCIMENTO et
al.,2014).

Ja na quimissor¢do ocorre troca ou compartilhamento de elétrons resultando em
uma ligacdo quimica alterando a estrutura do adsorvato. Dessa forma ela € normalmente
irreversivel e bastante seletiva, pois depende da reatividade dos grupos e ocorrendo
apenas em componentes especificos do adsorvente, os sitios ativos. Diferente da
fisissor¢do, ndo € possivel haver a formacao de mais de uma camada de 4&tomos/moléculas
adsorvidas devido a interacdo com os sitios ativos. Do ponto de vista termodindmico, os
calores de quimissorcao podem ser bem mais altos da ordem 20 até centenas de kcal/mol
(BURAKOV et al., 2018; DO NASCIMENTO et al., 2014; SUZUKI, 1990).

A adsor¢do fisica é rdpida e reversivel, mas a velocidade do processo ndo € um bom
parametro para distinguir o tipo de adsor¢do, pois a velocidade da quimissor¢do estd
estritamente ligada a energia de ativacao da reacdo, que ndo € em todos os casos, lenta e

irreversivel (RUTHVEN, 1984). A fisissor¢do é um processo exotérmico e ocorre em
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temperaturas relativamente baixas enquanto que a quimissor¢ao € possivel em uma ampla
faixa de temperaturas. Ambos os processos podem inclusive ocorrer simultaneamente ou
alternadamente em condig¢des favordveis (DABROWSKI, 2001; RUTHVEN, 1984). Ha
ainda a absorc¢do, que difere da adsorcao nao constituindo um fendmeno de superficie,
pois o substrato € capaz de acomodar as moléculas dentro do seu volume interno. A Figura

2.2 traz um esquema desses processos.

Figura 2.2 - Representacio esquemdtica dos processos de fisissor¢cdo, quimissorcdo e absorcao.

AdSPl‘g?'lO Dessorc¢io
(Exotérmico) (Endotérmico)

Fisissorcao

Quimissor¢ao

Absorcao

Fonte: o autor.

Os mecanismos que podem ocorrer nos processos de adsor¢ao sao estéricos (quando
os poros do adsorvente “selecionam” os adsorvatos baseados no seu tamanho/forma), de
equilibrio (quando os adsorventes selecionam os adsorvatos por preferéncias de afinidade
quimica) e cinéticos (quando os adsorvatos sdo “selecionados” baseados nas diferentes
difusividades nos poros dos adsorventes) (DO NASCIMENTO et al., 2014). Quando uma
molécula de adsorbato se aproxima da superficie do adsorvente, é estabelecido um
balanco intermolecular de forcas atrativas e repulsivas, levando em consideracdo as
interacOes adsorbato-adsorvente e adsorbato-adsorbato. Naturalmente em sistemas
multicomponentes se tornam mais complexas as interacdes e energias de adsorcdo
associadas, principalmente em sistemas liquido-sélido (ROUQUERAL et al,1999).

Em processos de adsorcdo de ions metdlicos outras rotas de remoc¢do além da

interacdo eletrostitica podem ocorrer, dependendo das propriedades do adsorvente
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aplicado. Em processos utilizando particulas carregadas, como fons metdlicos podem
ocorrer uma desagregacao simultanea de outras particulas carregadas na mesma extensao,
o processo descrito anteriormente como troca idnica (DABROWSKI, 2001). Xu et al
(2018) reportam a contribui¢do dos mecanismos de oxidacdo e reducao, hidrdlise,
floculagdo, complexacdo, precipitacdo e troca idnica na remog¢do de diversos fons

metalicos utilizando nanomateriais de carbono como adsorventes.

2.4.2 Fatores que Influenciam os Processos de Adsorciao de Metais Toxicos

A eficiéncia do processo de adsorcdo depende basicamente de trés grupos de
fatores: as caracteristicas do adsorvente, a natureza do adsorvato e as condicdes
operacionais (BURAKOV et al., 2018). As subsecdes a seguir discutem aspectos gerais
que influenciam a efici€ncia do processo e especificamente no caso do tratamento de ions

metalicos.

2.4.2.1 Caracteristicas do adsorvente

A principal caracteristica de um adsorvente € sua composi¢ao quimica. A natureza
fisico-quimica dos componentes presentes na superficie do material vai ditar a capacidade
e a taxa do processo. Outros fatores também sdo de extrema importancia na sele¢do de
adsorventes como a drea superficial, tamanho dos poros, distribuicdo de volume dos
poros, grupos funcionais presentes na superficie, densidade e estabilidade quimica e
mecénica (DO NASCIMENTO et al., 2014; DABROWSKI, 2001).

Materiais adsorventes podem ser de origem mineral, orginica ou biolégica e devem
possuir alta capacidade de interacdo com os contaminantes alvos (BURAKOV et al.,
2018). A seletividade € um dos primeiros requerimentos para um processo de separacao
vidvel economicamente. Embora a adsorcdo ndo seja altamente seletiva, a escolha de
adsorvente adequado pode maximizar o fator de separacio (RUTHVEN, 1984). Também
€ desejavel que esse material exiba uma grande area superficial, visto que a adsorcdo €
um fendmeno de superficie. Particulas muito grandes em geral inutilizam parte dos sitios
ativos contidos na superficie interna (DO NASCIMENTO et al., 2014).

A capacidade de adsorcdo q (Equacdo 2.1) € o indicador mais importante utilizado

para avaliar a eficiéncia de um adsorvente durante o processo.

q(t) = [Co — C(H)] — 2.1)

Mads
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Onde: q € a capacidade de adsor¢do (mmol/g de adsorvente), Co a concentracdo inicial de
adsorvato (mmol/L) e C; a concentragdo no tempo t (mmol/L) na matriz fluida, V é o

volume total da solugdo (L) e mads € a massa de adsorvente utilizada (g).

2.4.2.2 Propriedades do adsorbato

Para fons metélicos, propriedades importantes a serem destacadas sao normalmente
o tamanho, a polaridade, a carga e a for¢a idnica. O tamanho da espécie influencia no seu
transporte intraparticular até os sitios ativos, tendo grande contribuicdo na taxa de
adsor¢do quando esta etapa € determinante. Conforme a polaridade, uma espécie de
adsorbato pode apresentar maior ou menor afinidade com o solvente que se encontra
(DOMINGUES, 2005).

De acordo com a teoria HSAB de acidos e bases fracos e fortes, ions metalicos tem
a preferéncia de complexar com atomos doadores igualmente eletronegativos como
ligantes (APPENROTH, 2010). A partir do conhecimento dos adsorvatos no sistema, é
possivel optar por ligantes mais seletivos ao adsorvato de interesse. O fon metélico Cu?*
apresenta uma forga relativa maior que o fon Ag*, por exemplo (Tabela 2.1). Frente a

adsorventes compostos de bases fortes, é esperado que o ion ciprico apresente maior

afinidade que os fons de prata (JUSTI et al., 2006).

2.4.2.3 Condig¢des operacionais: pH, temperatura e solvente

Um dos parametros mais importantes na adsor¢do de fons metalicos € o potencial
hidrogenidnico da solug¢do que governa o fendmeno de especia¢do metalica. Em geral, os
metais se apresentam em suas formas i0nicas livres de ligantes em condi¢des 4cidas.
Essas mesmas condicdes favorecem a remoc¢ao desses ions por troca idnica, adsor¢do e
complexacdo (XU et al., 2018). Condic¢des basicas tendem a precipitar os hidréxidos de
metais e embora a adsor¢do de metais ocorra mais eficientemente em meio dcido, valores
muito baixos de pH acarretam na liberacdo excessiva de fons H* livres em soluc¢do, que
competem com os fons metélicos dificultando os processos de adsor¢do e troca iOnica
(JIMENEZ et al., 2004; WANG et al., 2016).

Além de afetar a especiacdo dos metais, o pH afeta a forma com que eles se ligam
ao adsorvente. O pH do ponto de carga zero (pHpzc) é um indice conveniente para tratar
as espécies presentes na superficie do adsorvente. O pHpzc representa o ponto em que a
carga liquida na superficie do adsorvente € nula. Valores de pH acima do pHpzc indicam

uma carga liquida negativa e favorecimento na adsorcdo de cétions, enquanto que valores
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abaixo do pHpzc favorecem a adsor¢do de anions. Qudo mais opostas forem as cargas do
adsorbato e do adsorvente, mais intensas serdo as forcas de atragcdes eletroestaticas (DO
NASCIMENTO et al., 2014).

A temperatura tem uma grande influéncia na cinética de adsorcdo de cations
metalicos aumentando as taxas de reacdes para reagdes endotérmicas (fisissor¢ao) quando
aumentada. Em geral, temperaturas mais altas também promovem uma diminui¢do da
resisténcia e da transferéncia de massa e aceleram os processos de difusao (BILBAO et
al., 2016; JIMENEZ et al., 2004; XU et al., 2018). Embora os efeitos do aumento de
temperatura em processos de quimissor¢ao sejam mais complexos, essas reacoes estao
intimamente ligadas a uma energia de ativacdo, e a baixas temperaturas, o sistema pode
ndo ter energia térmica suficiente para atingir o equilibrio termodinamico (RUTHVEN,
1984).

Outros fatores dependentes da temperatura podem ser destacados. Como relatado
por Dogan et al. (2006), um aumento na temperatura pode desobstruir poros na estrutura
interna do adsorvente. No adsorbato, o aquecimento também pode afetar a solubilidade e
potencial quimico do adsorbato (KHATTRI e SINGH, 1999) além de afetar o estado de
equilibrio. A viscosidade do solvente também pode ser alterada com uma variagdo
significativa de temperatura, levando a alteracdes na taxa de difusdo do adsorvato na
camada limite externa e interna (DOGAN er al, 2006). Todos esses efeitos tem uma
contribuicao direta na capacidade de adsorcao do sistema.

O solvente da solucdo contaminada frequentemente nao pode ser selecionado, mas
¢ desejavel que tenha fraca interacdo com o soluto de interesse. Quanto menor for a
solubilidade do soluto no solvente, melhor ela serd adsorvida (DOMINGUES, 2005).
Hidrofobicidade é uma caracteristica requerida para adsorventes em sistemas aquosos
para que ndo haja competicao do proprio solvente com a substincia alvo pela ocupagdo
dos sitios ativos (DO NASCIMENTO er al., 2014). fons metdlicos ndo possuem fortes
interagdes com a dgua, por isso sdo mais facilmente acumulados nos sedimentos de corpos

hidricos naturais (VU et al., 2017).

2.4.2.4 Composi¢ao da solugdo: Forca i0nica e ions coexistentes

A forga idnica de uma solugdo € a medida da concentracio de eletrdlitos presentes
na mesma e outras propriedades importantes como a dissociacao e solubilidade de outros
sais estdo relacionadas a ela. A presenca de fons Na*, Ca**, Mg?*, Mn?*, HCO3", COs%,

entre outros, ¢ frequentemente relatada em dguas naturais. Anions e cations coexistentes
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sao0 constituintes importantes no meio aquatico e influenciam os processos de adsor¢ao e
troca i6nica. No tratamento de solucdes aquosas por adsor¢do, a forca iOnica da matriz
aquosa afetard o potencial de interface e a espessura da camada de adsorcio,
consequentemente causando alteragcdes na ligacdo dos sitios ativos com o adsorbato. A
taxa de remocgdo de adsorbato alcangada pode ser melhorada alterando-se a for¢a idnica

da solugdo (XU et al., 2018).

2.4.2.5 Adsor¢ao competitiva: Sistemas Multimetalicos

A adsorcdo de metais toxicos depende ndo somente das caracteristicas do
adsorvente e do adsorbato, mas também das propriedades do complexo formado e do
comportamento competitivo nos sitios complexados (LIU et al., 2018; PARK et al.,
2015). E estabelecido que no caso de sistemas multimetdlicos, haverd competi¢do por
sitios adsortivos onde a energia de adsorcdo for idéntica. Em sedimentos de corpos
hidricos (cuja morfologia € irregular e complexa) existe uma vasta distribuicao de energia
dos sitios adsortivos. Em adsorventes mais homogéneos essa distribuicdo € bastante
limitada e a natureza do adsorbato que desempenha um papel fundamental na competi¢ao
(HUANG et al., 2018).

Normalmente, a capacidade de adsor¢do de uma espécie em um sistema
monometalico € maior que a capacidade apresentada por sistemas competitivos e alguns
trabalhos vem sendo realizados visando investigar a seletividade de diversos adsorventes
em misturas bindrias, terndrias e quaterndrias de metais téxicos (ALLEN e BROWN,
1995; HOSSAIN et al., 2014; PARK et al., 2015). Embora a capacidade individual de
remog¢do das espécies metdlicas seja diminuida, alguns trabalhos tem apresentado um
aumento na capacidade total de remocdo de cdtions metalicos quando em sistemas
multimetdlicos. Esse resultado pode ser explicado pela natureza complexa dos
adsorventes e abundancia de grupos funcionais presentes na superficie (LIU et al., 2018).
Cu (II), por exemplo, se liga facilmente a aquo-ligantes com oxigénios de carboxilas
devido a sua forte carga idnica, enquanto que Cd € ligado mais facilmente a ions
hidratados (ALLEN e BROWN, 1995). Sendo assim, cada metal pode interagir com os
diferentes sitios ativos presentes no adsorvente, o que aumenta a taxa de utilizacio de
sitios de coordenagdo eficazes se comparado ao sistema monometalico.

A compreensdao dos mecanismos de adsor¢do e da estabilidade dos complexos
formados ainda é em muitos casos escassa. Sabe-se que para uma mesma superficie de

troca i0nica, as propriedades dos adsorbatos que influenciam na sua seletividade em um
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sistema multimetdlico serdo: eletronegatividade, raio idnico do hidrato, forca idnica
(teoria HSAB — Tabela 2.1) e fracio molar. fons mais eletronegativos tendem a se ligar
mais fortemente a sitios ativos anidnicos, jd raios idnicos menores estdo associados a
maiores raios ionicos do hidrato, diminuindo a afinidade de adsor¢do devido ao
impedimento estérico.

A Tabela 2.5 traz algumas propriedades de interesse na adsor¢do para alguns fons

metalicos.

Tabela 2.5 - Propriedades fisico-quimicas dos fons metdlicos Ag* e Cu®*e outros ctions
coexistentes nos compostos da alga Sargassum filipendula.

Propriedade Agt Cu** Na* Ca* K* Mg* H*
Eletronegatividade 1,9 20 09 1,0 0,8 1,31 2,2
Raio i6nico do cation (A) 1,15 0,73 1,02 1,00 1,51 0,78 1,54
Raio 16nico do hidrato (A) 3,14 4,19 3,58 4,12 3,31 4,28 2,82

Parametro de hidratagao (I/A) 0,87 548 098 4,00 0,66 5,56 -

Forga de ligacao ionica (I/A) 0,29 095 0,28 097 030 093 0,35

Pardmetro para ligacao i0nica 1,6 1,5 26 25 27 2,3 1,3
Parametro para ligacio covalente 722 6,32 1,51 1,85 1,51 2,26 -

Fonte: SCHIEWER (1996)

Como apontado por Schiewer, em geral a forca de ligacdo aumenta com:

e Aumento do raio i6nico e a diminui¢do da carga do cation (se a ligagdo for fraca
e majoritariamente devido ao efeito de hidratacdo);

e Diminui¢do do raio hidratado e aumento da carga do cation (se a ligagcdo é
intermediaria e devido aos efeitos eletroestaticos);

e Diminui¢do da diferenca de eletronegatividade (se a ligacdo € forte e de caréter

covalente).

2.4.3 Cinética de adsorcao

O processo de adsor¢do ocorre em quatro etapas, sendo elas: o transporte do
adsorbato, os fons metélicos, da matriz aquosa para a superficie externa do adsorvente (1:
difusdo externa), a passagem através do filme liquido da superficie sélida (2: difusao
através do filme liquido), a difusdo dos fons nos poros quando em soélidos porosos (3:

difusdo intraparticula) e por fim, ocorrem as interacdes (quimicas ou fisicas) entre os
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atomos superficiais do adsorvente e o adsorbato (4: difusdao superficial). No caso de
interacdes fisicas, a dessorcdo seria representada como uma quinta etapa (DABROWSK,
2001; GUPTA e BHATTACHARYYA, 2011; MICHALAK et al., 2013).

A dependéncia temporal do processo de adsorcio é chamada de cinética de
adsor¢do. As taxas com que cada fon metélico € transferido da matriz aquosa para a
superficie solida determinam a eficiéncia desse processo. O estudo cinético prové
informacdes acerca dos possiveis mecanismos de adsor¢do e vias reacionais a partir do
conhecimento da etapa determinante da taxa de reacdo. Em geral, pode-se assumir que a
taxa global do processo serd determinada pela etapa mais lenta, mas € possivel perceber
pela descri¢do das etapas, que qualquer uma delas pode ser a etapa limitante da taxa global
(ANASTOPOULOS e KYZAS, 2015; GUPTA e BHATTACHARYYA, 2011).

Quando a primeira etapa € a mais lenta, a adsorcdo é um processo de transporte
limitado, e as interagdes adsorvente-adsorbato ndo sdo importantes na eficiéncia do
processo. Quando a etapa dois € mais lenta, hd uma indicacdo de que o adsorvente ndo é
muito eficiente no sistema estudado, pois a difusdo através do filme liquido determina a
taxa do processo. A etapa quatro sendo mais lenta, pode-se concluir que a adsorcao é
regida por um processo quimico e uma modificacdo nas condi¢des de operacdo podem
favorecer a reacdo (GUPTA e BHATTACHARYYA, 2011; DABROWSKI, 2001).

A descricao da cinética de adsorcao pode ser muito obscura devido a complexidade
do sistema, e para se chegar a uma lei de taxa consistente é requerido um conhecimento
de detalhes como os requisitos de energia, consideragdOes estereoquimicas e etapas
elementares de um mecanismo particular. Diversos modelos mateméticos estdao
disponiveis na literatura e podem ser escolhidos de acordo com o sistema estudado
(RUTHVEN, 1984; MICHALAK et al., 2013; PLAZINSKY, 2013). As subsecdes a

seguir se dedicam a discutir os modelos utilizados no estudo cinético dessa pesquisa.

2.4.3.1 Modelo de Pseudoprimeira Ordem (PPO)

O equacionamento proposto por Lagergren (1898) € um dos mais antigos exemplos
para descrever a taxa de adsor¢do em sistemas liquidos. Esse modelo representa uma
andlise simples da cinética e considera que a resisténcia a transferéncia de massa no
adsorvente € o fator dominante. Ele € descrito pela Equagado 2.2.

% = kl(Cqu - Q(t)) (2.2)
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Onde: dqv/dt é a taxa de adsor¢cdo do adsorbato no adsorvente, ki é a taxa de

pseudoprimeira ordem (min') e geq € a capacidade de adsor¢do no equilibrio (mmol.g™!).

Integrando a Equacgdo 2 e aplicando as condi¢des de contorno q(t) =0Oemt=0e

q(t) =q(t) em t = t, obtém a Equacgdo 2.3.
q(t) = qeq(1 — e7"1) (2.3)

Para muitos processos de adsor¢do, esse modelo € adequado apenas para os
primeiros 30 minutos de tempo de residéncia (enquanto a concentragao de adsorvente estd
em excesso e pode ser levada em consideracdo na equagcdo de taxa) (GUPTA e

BHATTACHARYYA, 2011).
2.4.3.2 Modelo de Pseudossegunda Ordem (PSO)

O modelo cinético de segunda ordem foi descrito por Ho e Mckay (1999) (Equacao
4).

Yt = k(g0 — a(®)’ @4

dat
Onde: k; representa o coeficiente de taxa de uma reacao de segunda ordem.

Integrando a equacdo e aplicando as condi¢des de contorno q(t) =0 em t =0 e q(t)

=q(t) em t = t, chega-se a Equacdo 2.5.

ngkzt (25)

qeqk2t+1

q(t) =

Os estudos apontam que ko € inversamente proporcional a concentragdo inicial do
adsorbato na matriz (HO e McKAY, 1999). As influéncias do pH e da temperatura nesse
modelo tem sido pouco estudadas devido a complexidade do problema (GUPTA e

BHATTACHARYYA, 2011).

2.4.3.3 Modelo de Difusao Intraparticula (DI)

O modelo simplificado proposto por Weber e Morris (1963) considera que a etapa
3 de difusdo dos ions nos poros € o fator determinante da taxa e a remocao do adsorbato
varia com a raiz quadrada do tempo (Equagdo 2.6). Essa simplificagdo ndo leva em

considera¢do parametros como a influéncia da dimensao dos poros e das particulas e o
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comportamento cinético em t = 0. Poucos trabalhos na literatura tem tratado dos efeitos

dessas varidveis na cinética de adsorcao (GUPTA e BHATTACHARYYA, 2011).
q(t) = kg;it® +C (2.6)

Onde: kai é o coeficiente de taxa de difusdo intraparticula (mmol.g'min°) e C é uma

constante relacionada a resisténcia a difusdo dada em mmol.g™.

Uma caracteristica da simplificacao feita por Weber e Morris € a multilinearidade,
onde se pode perceber a presenca de mais de um mecanismo no processo através dos
segmentos de reta formados até que o equilibrio seja atingido (reta horizontal). O valor
de C fornece uma estimativa da espessura da camada limite, e quanto maior for esse valor,
maior serd o efeito da mesma. Quando C € igual a zero no primeiro segmento de reta, os
estagios 1 e 2 sdo instantaneos e a etapa difusdo intraparticula controla a cinética. Quando
C for diferente de zero, hd uma indicacdo de que a difusdo intrafilme controla a taxa

global do processo (WEBER E MORRIS, 1963).
2.4.3.4 Modelo de Boyd

Boyd, Adamson e Myers Jr. (1947) propuseram modelos tedricos para troca idnica
que mais tarde passaram a serem utilizados em sistemas de adsor¢do para estimar a
difusividade efetiva do adsorbato no adsorvente. O modelo simplificado esté representado

na Equacdo 2.7.
6
F(t) = 1- () exp(-Bt) (2.7)

Onde: F(t) € a fragdo do soluto adsorvido no tempo t (q/qeq) € B € um parametro da fungdo

F (s.

O modelo de Boyd permite inferir se a etapa limitante do processo de adsorcdo € a
etapa 1 (difusdo externa) ou a etapa 3 (difusdo intraparticula). O valor de Bt pode ser

determinado rearranjando a Equacgdo 2.7:
Bt = —0,4997 —In(1 — F(t)) (2.8)

Os valores para Bt sdo calculados entdo para cada valor de F e o grafico de Boyd

(Bt vs. tempo) € tragado. Quando a reta gerada atravessa a origem, pode-se concluir que
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a etapa limitante é a 3 no intervalo de tempo estudado e quando nao, conclui-se que a
etapa limitante é a etapa 1. A partir do coeficiente angular da reta B, pode-se ainda
determinar o coeficiente de difusdo efetiva D; (cm?/s) usando a Equacdo 2.9 (BOYD;

ADAMSON; MYERS JR., 1947).
D; =— (2.9)

Onde: r € o raio médio das particulas do adsorvente (cm).

2.4.3.5 Modelo de Transferéncia de Massa em Filme Externo (TMFE)

O modelo TMFE assume que a etapa limitante da cinética de adsor¢do € a etapa 1,
a transferéncia de massa entre a solugdo e o filme presente na superficie do sélido. A taxa
dessa etapa pode ser representada pela Equacao 2.10 (PURANIK et al., 1999).

&= kv (CO - C,0) 2.10)

Onde: ktvm € a taxa de transferéncia de massa no filme externo (min') e C, é a

concentracao do soluto no filme adjacente a superficie em func¢do do tempo (mmol/L).

Assumindo que a concentracao de fons na interface da particula e da solucdo atinge
o equilibrio rapidamente, podemos combinar as Equacdes 2.1 e 2.10 obtendo a Equacado
2.11.

dq _ ktmV 2.11
= e - ¢) @10

dt m,

Para obter a variagdo de quantidade adsorvida em fun¢do do tempo pode-se fazer
uma diferenciacdo do modelo de Langmuir para isotermas de adsorcdo, apresentado na
secdo 2.4.4 (Equacao 2.12). Esse modelo faz as consideracdes de que as particulas sdao
perfeitamente esféricas e homogéneas, a distribuicio do adsorbato na fase fluida é
homogénea e a adsor¢do ocorre apenas na superficie (sélidos ndo porosos), ndo ha
variacdo de volume do sistema e o equilibrio na interface sélido-liquido € atingido
rapidamente (PURANIK et al., 1999). Fazendo a diferenciacdo e substituindo na Equagdo
2.10 chega-se a Equacdo 2.13 que representa o modelo cinético TMFE.

KiCeq (2.12)

1+kLCeq

Qeq =
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Lo ¥ 114k, c,0]°[C(t) - C,(0)] (2.13)

dt MadsqmaxKL

Onde: qmax € a capacidade médxima de adsor¢@o obtida pelo modelo de Langmuir (mmol.g

1 e ki é a constante de afinidade de Langmuir (L.mmol™).

As equagdes 2.10 e 2.13 podem ser resolvidas numericamente ou analiticamente

aplicando as condig¢des de contorno C(t) =0 e Cp(t) = 0 em t=0.

2.4.4 Equilibrio e Isotermas de Adsorc¢ao

Em geral, o processo de adsor¢do ocorre de forma rapida com a entrada e saida de
soluto no adsorvente de forma simultdnea. Devido a diferenca de concentragdo entre a
matriz fluida e a matriz sélida, no inicio da adsor¢do a for¢ca motriz que conduz o processo
€ maxima. Com o decorrer do tempo essa for¢ca motriz do gradiente de concentragdo tende
a diminuir até que seja alcancado um estado em que a taxa de transferéncia liquida atinge
0 zero, € como consequéncia a concentragdo de adsorbato no solvente permanece
inalterada. A esse estado, dd-se o nome de equilibrio de adsor¢cao (MCCABE; SMITH;
HARRIOT, 1993; SUZUKI, 1990).

Em geral, processos de adsorcao sdo conduzidos a temperatura constante, podendo
tratar o sistema como isotérmico e negligenciar a resisténcia a transferéncia de calor
(RUTHVEN, 1984). Com o controle de temperatura é possivel investigar como as
moléculas de adsorbato se distribuem entre a fase liquida e a fase sélida quando o
processo de adsorcdo atinge o estado de equilibrio através das isotermas de adsor¢do
(ANASTOPOULOS e KYZAS, 2015; DOGAN et al., 2006). Elas sdo mais classicamente
obtidas em experimentos em batelada variando a concentracdo de fons metdlicos e
comparando as capacidades de bioadsorc¢do de cada sistema. Em sistemas competitivos,
essas curvas revelam a mudanga na adsorcao causada pela competicdo ou a comparagdao
entre as capacidades de adsorcao de cada metal com a mesma concentracdo de equilibrio
ou inicial (SUZUKI, 1990; HUANG et al., 2018).

A Figura 2.3 representa os principais tipos de isotermas de adsor¢ao.
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Figura 2.3 - Modelos tipicos de isotermas de adsorcao.
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Traduzido de McCabe, Smith e Harriot (1993).

A curva linear indica que ha uma proporcionalidade direta entre a concentragao de
adsorbato no fluido e a quantidade adsorvida. Quando a curvatura concava € apontada
para baixo, percebe-se que mesmo a baixas concentra¢des de adsorbato ocorre uma alta
taxa de acumulagdo no sélido (favoravel), no entanto, uma concavidade voltada para cima
demonstra que apenas em altas concentracdes de adsorbato na matriz fluida, pode-se
atingir alta taxa de acumulac@o no adsorvente (desfavordvel). Se a concentracdo de
equilibrio do adsorbato ndo tem nenhuma influéncia na capacidade de adsorcao, nota-se
a irreversibilidade, representada por uma reta perpendicular ao eixo das ordenadas
(MCCABE; SMITH; HARRIOT, 1993; RUTHVEN, 1984).

Um ndmero considerdvel de modelos matematicos lineares e ndo lineares estdo
disponiveis na literatura para descrever a bioadsor¢do partindo de principios
termodinamicos comuns. Os modelos mais utilizados sdo os de Langmuir e Freundlich e
a partir da modelagem matemadtica € possivel estimar a capacidade mdxima de adsor¢ao
(gmax), parametro fundamental na avaliagdo do desempenho dos bioadsorventes (SING et
al., 1998; SUZUKI, 1990; TURABIK, 2008).

O modelo de Langmuir (1918) € baseado no principio cinético da equivaléncia entre

as taxas de adsorcdo e dessor¢ao quando o estado de equilibrio é aproximado. O
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equacionamento considera que a adsor¢ao ocorre em sitios ativos finitos e bem definidos
sem interagdes laterais e em monocamadas e todos os sitios ativos sdo energeticamente
equivalentes. O modelo de Freundlich (1907) assume uma adsor¢do de cardter ndo ideal,
com uma distribui¢cdo heterogénea da energia dos sitios ativos e caracteristicas de
reversibilidade, descrevendo um processo ndo necessariamente ocorrendo em
monocamadas.

Quando diversos componentes estdo presentes no sistema, o fendmeno de
competi¢do pelos sitios ativos requer formulacdes matematicas mais complexas para
descrever o equilibrio. Alguns modelos para a adsorcao competitiva foram desenvolvidos
baseados nas equagdes de Freundlich e Langmuir para descrever o equilibrio de adsor¢ao
em sistemas multicomponentes (LUNA et al., 2010; SUZUKI, 1990). Os tépicos a seguir

discutem os modelos binarios utilizados nesse estudo.

2.4.4.1 Modelo de Langmuir Estendido (LE)

O modelo de Langmuir estendido assume um sistema bindrio em que os
componentes 1 e 2 obedecem as mesmas consideragdes feitas no modelo clédssico de
Langmuir e apresentam a mesma capacidade maxima de adsor¢do, considerando que a
quantidade adsorvida para cada metal é a mesma na saturagdo. Essa hip6tese € facilmente
invalidada sabendo que as caracteristicas do adsorbato como carga, tamanho e
propriedades quimicas influenciam na termodinamica de adsor¢do (LUNA et al., 2010;
RUTHVEN, 1984; TURABIK, 2008). Os parametros qmix € ki sdo obtidos a partir do
ajuste da Equacdo 2.14 onde ki i representa a afinidade entre o metal i e o adsorvente dado

em L.mmol .

Améx Ceq,i KL

(2.14)

: + 2+
;= arai =Ag™ ouCu
Qeq.i (1+kLagCeq,ag+KL cuCeq,cu) p 9

2.4.4.2 Modelo de Langmuir Estendido Modificado (LEM)

Assumindo que hé variacdo entre os valores de gmix para cada componente do
sistema bindrio e a competicdo por sitios ativos, Jain e Snoeyink (1973) propuseram uma
modificacdo no modelo de Langmuir extendido ainda assumindo que a adsorcao ocorre
em monocamadas. Esse modelo visa corrigir a inconsisténcia termodindmica de que os
sitios ativos tem afinidades iguais para diferentes ions metédlicos (LUNA et al., 2010;

TURABIK, 2008). O modelo LEM ¢ descrito pelas Equagdes 2.15 e 2.16.
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Qoo i = (qméx,i_Qméx,j)Ceq,ikL,i Qméx,jceq,ikL,i (2 15)
eqt (1+kL,iCeq,i) (1+kL,iCeq,i+kL,jCeq.j)
_ Amax,jCeq,jKL,j (2. 16)

Qeq,j (1+kp,iCeqi+kL, jCeq,j)

2.4.4.3 Modelo de Langmuir Nao Competitivo (LNC)

O modelo LNC assume que dois citions (M; e M>) podem ser ligados a0 mesmo
sitio ativo (S) simultaneamente sendo o equilibrio representado pelas Equacdes 2.17 e

2.18 (LUNA et al., 2010).
M, + M, + S & M,M,S (2.18)

A partir dessas equacdes a expressdo para a isoterma de um modelo ndo competitivo

(Equacao 2.19) foi desenvolvida.

kL,iCeq,i + kL,Ag—CuCeq,Ag Ceq,Cu )

Geq,i = CIméx(
(1 + kL,AgCeq,Ag + kL,CuCeq,Cu + kL,Ag—CuCeq,AgCeq,Cu)

parai = Ag ou Cu (2.19)

2.4.4.4 Modelo de Langmuir-Freundlich (L-F)

Visando minimizar as limitacdes do modelo de Langmuir, alguns autores
propuseram uma incorpora¢ao do modelo de Freundlich, demonstrado pela Equagdo 2.20
para sistemas bindrios (RUTHVEN, 1984; SUZUKI, 1990).

1/n;
méx KLFi Cop it (220)
dméx L Ceq;i parai = Ag ou Cu

qeqli = 1/ncy

kir agCol A9 Lk cuC
1+ kir,agCeqag TRLF.CuCoq ey

Onde: kirag e KiLrcu sd0 as constantes do modelo Langmuir-Freundlich para a prata e

cobre respectivamente € nag € ncu representam os parametros de Freundlich.

Os parametros dos modelos bindrios foram obtidos baseados nos ajustes aos dados

de adsorcao bindria.
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2.5 BIOADSORCAO

A dificuldade na remogio de concentra¢des de fons metdlicos abaixo de 10 mg.L™!
tem conduzido a exploracio de uma variedade de adsorventes para esse fim
(MANIRETHAN et al, 2018). Muitos estudos discutem a remocdo desses poluentes
utilizando materiais de baixo custo e de natureza fisico-quimica favoravel, capazes de
atingir alta eficiéncia (RAMRAKHIANI, et al., 2017). Diversos materiais bioldgicos
possuem componentes celulares capazes de interagir com espécies metdlicas por
complexacdo, troca idnica, quimissor¢cdo, aprisionamento de fons, entre outras rotas
(SCHIEWER E VOLESKY, 2000).

Na bioadsor¢do, biomassa inativa € utilizada como adsorvente recuperando metais
através mecanismos passivos de adsorcao. De acordo com Volesky (1990 e 2007), esse
processo difere da bioacumulagdo, pois ndo envolve o sequestro de substiancias na
estrutura celular de um organismo vivo como resultado de atividade metabdlica. Em
contrapartida, a bioadsor¢do ocorre com o sequestro de substancias na superficie da
biomassa em estado de vida latente de forma passiva, através das interagdes fisico-
quimicas (DAVIS et al., 2003).

Esse processo tem ganhado destaque gracas a capacidade de produzir um efluente
de alta qualidade com custo relativamente pequeno, baixa geracdo de residuos e ser
aplicavel em uma ampla faixa de condi¢des operacionais. O baixo custo também pode ser
atribuido a facil acessibilidade dos materiais bioadsorventes (MOINO et al., 2017,
SCHIEWER E VOLESKY, 2000). Grupos carboxilicos (-COQ"), hidroxila (-OH), fosfato
(-PO4*), amino (-NHy), acetamido (-CONH,), sulfridrila (-SH), sulfénico (-SO3) e etc,
encontrados em diversos biomateriais sao capazes de interagir ionicamente com cations
e ligantes de metais (HE E CHEN, 2014; HOSSAIN et al., 2014; VIEIRA E VOLESKY,
2010).

Algas, bactérias, fungos e leveduras tem demonstrado grande potencial na
acumulagdo de metais toxicos (SABAT et al., 2012). Muitos estudos apontam ainda para
a maior efici€ncia de biomassa inativa se comparados a remocao ativa por biomassa viva
(HE E CHEN, 2014). As algas marinhas sao facilmente obtidas devido a sua abundancia
no planeta e muito utilizadas na obten¢do de biopolimeros espessantes para a industria,
como o alginato e a carragena. Esse tipo de biomassa tem sua estrutura facilmente
definida em comparag@o com a biomassa microbiana e tamanho ideal para a produgao de

diversos tamanhos desejados de particula adsorvente (SCHIEWER e VOLESKY, 2000).
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2.5.1 Algas Marinhas

As algas marinhas sdo principalmente classificadas de acordo com a natureza da
clorofila presente em suas estruturas, sendo os principais grupos evolutivos as algas
vermelhas (Rhodophyta), as algas verdes (Chlorophyta) e as algas marrons (Phaeophyta).
O fendmeno de bioadsorcdo € basicamente atribuido aos componentes presentes na
parede celular dessas algas, que diferem entre cada género (DAVIS et al., 2003; HE E
CHEN, 2014; SCHIEWER E VOLESKY, 2000). De acordo com Figueira et al., 2000, o
cultivo de algas para fins de alimentacao e obten¢do dos polimeros espessantes excede 3
milhdes de toneladas por ano e cerca de 16 milhdes de toneladas foram estimadas serem
algas marrons por Schiewer e Volesky (1998).

As algas verdes sdo constituidas principalmente de celulose em sua parede celular
e um alto teor de proteina com grupos carboxilicos, sulfatados, hidroxilas e amino. As
algas vermelhas sdo basicamente constituidas de celulose, mas a sua capacidade de
bioadsor¢do esta atrelada a presencga de polissacaridios sulfatados. A parede celular das
algas marrons € constituida de trés componentes principais: celulose, acido alginico
(alginato) e polissacarideos sulfatados (ex. fucoidana) (HE E CHEN, 2014). A Figura 2.4

mostra um esquema da parede celular das algas marrons.

Figura 2.4 - Composi¢do esquemadtica da parede celular das algas marrons.
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Traduzido de Davis, Volesky e Mucci, 2013.

Como pode ser observada na Figura 2.4, a parede celular € dividida em duas partes.
A parte interna € composta de uma estrutura fibrosa com microfibras orientadas em
parelelo responsdveis pela rigidez da parede. A parte externa consiste de uma matriz
amorfa de alginato, fucoidana e celulose (DAVIS et al., 2003). As algas marrons detém

propriedades desejdveis para bioadsorventes eficientes que vao além do baixo custo, alta
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abundancia e alta eficiéncia em termos de equilibrio e cinética. Esses materiais
apresentam boa estabilidade mecanica e quimica além de possibilitarem o reciclo através
do processo de dessorcao (BARQUILHA et al., 2017; HE E CHEN, 2014). A biomassa
de algas marrons do género Sargassum tem sido reportada com capacidade até mesmo
superior a outros adsorventes organicos e inorganicos na remocao de metais (LUNA et

al., 2010).

2.5.2 Sargassum filipendula: Celulose, Fucoidana e Alginato

Como mencionado anteriormente, a parte interior da parede celular das algas € um
esqueleto microfibrilar composto polimeros celuldsicos ndo carregados. Essa camada
pode conter fucoidana e 4cido alginico, mas sua principal fun¢@o € conferir rigidez a
parede celular e esté ligada a camada exterior através de ligacdes de hidrogénio (DAVIS
et al., 2003). O principal polimero encontrado na camada interior de algas marrons é o
glucano B(1-4), celulose presente na parede celular de algas marrons. A celulose pura tem
uma capacidade de adsor¢ao de metais muito limitada e grande variac@o nas propriedades
fisico-quimicas e estabilidade mecanica, mas algumas pesquisas reportaram um aumento
da eficiéncia em materiais celulésicos modificados quimicamente (CALUGARU et al.,
2018).

A fucoidana se apresenta como o segundo principal componente da matriz de algas
marrons, podendo representar 5-20% da massa seca dos organismos. Esses
polissacarideos ramificados de ésteres sulfatados constituem blocos predominantemente
ligados a-1,2 com algumas liga¢gdes 1,3 e 1,4 (Figura 2.5) (SCHIEWER e VOLESKY,
2000).
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Figura 2.5 - Estrutura da fucoidana, familia de polissacarideos sulfatados presente nas algas

marrons.

Fonte: Davis, Volesky, Mucci, 2003.

Os ésteres sulfatados constituem ~40% da massa desse polimero e esses grupos
exibem uma grande habilidade de atracdo eletroestitica pouco seletiva com {fons
metalicos (SCHIEWER E VOLESKY, 2000). Em baixo pH, os grupos do 4cido sulfatado
(R-OS03"), que representam cerca de 10% dos sitios ativos nas algas Sargassum,
desempenham papel importante no sequestro dos metais. Em contrapartida, os grupos
hidroxila se apresentam positivamente carregados a valores de pH inferiores a 10 e
desempenham um papel secundario na adsor¢cdo (DAVIS er al., 2003; MOINO, 2016;
SCHIEWER e VOLESKY, 2000).

O alginato € um heteropolimero constituido principalmente dos dcidos gulurénico
(G) e manurdnico (M) arranjados ndo regularmente em formas de blocos como mostrado

na Figura 2.6.
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Figura 2.6 - Estrutura do alginato: (a) mondmeros M e G constituintes do dcido alginico (b)
cadeia polimérica de alginato, (c) estrutura de caixa de ovos formada na rede de alginato de

calcio.
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. OH fo - 200C
OH \ﬁ;r?\
HO ~C
(b) O \Eml 500¢ HO i
0
OH  ©00C
G G M
(©

Traduzido e adaptado de DAVIS et al., 2003 e SCHIEWER e VOLESKY, 2000.

Esse biopolimero € o principal componente da parede celular da alga podendo
chegar até 40% da massa seca da mesma e se apresentam em sua maioria na matriz externa
(DAVIS et al., 2003; FOUREST e VOLESKY, 1996; MCHUGH, 1987). Cations de
metais podem interagir fortemente com grupos carboxilicos de diferentes cadeias do
polimero em cada lado (Figura 2.6a) (CARDOSO et al., 2017b; SCHIEWER e
VOLESKY, 2000) formando carboxilatos (-COOM). Haug et al. (1974) estudaram as
taxas de acidos gulurdnico e manurdnico (G:M) da matriz de exterior de uma variedade
de espécies de algas marrons e verificaram que elas podem variar amplamente, assim
como a sequéncia dos blocos de monomeros G:M (Figura 2.6b) sazonalmente e nas
diferentes partes da estrutura da alga (HAUG et al., 1974; KLEINUBING, 2009).

Na presenca de cdtions divalentes de tamanho semelhante ao Ca®* ocorre uma
dimerizacdo intercadeia das sequéncias poliguluronicas formando uma rede ordenada
onde duas secdes de cadeia poli-1-guluronicas se alinham formando cavidades revestidas

com carboxilatos conhecida como estrutura de “caixa de ovos” (Figura 2.6¢).
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Dependendo do cétion presente, maior grau de ligagdo pode ser alcancado, conferindo
maior viscosidade ao gel de alginato (DAVIS et al., 2003; FOUREST e VOLESKY,
1996).

2.5.3 Aplicacbes do alginato e do residuo da extracao

Os alginatos tem inumeras aplicacOes industriais na inddstria de alimentos,
farmacéutica, cosmética, téxtil, de papel, na medicina e no tratamento de dgua. Eles
podem ser utilizados como agentes espessantes, gelificantes, estabilizadores e
encapsulantes. Os alginatos de maior importancia industrial sdo de sédio, potassio,
amonio e cdlcio. As principais fontes de alginato para preparacdo comercial sdo as algas
dos géneros Ascophyllum, Durvilaea, Ecklonia, Laminaria, Lessonia, Macrocystis,
Sargassum e Turbinaria. O alginato obtido da Sargassum apresenta em geral baixa
viscosidade e € mais disponivel quando em épocas de dguas quentes. Eles sdo bastante
utilizados em aplicacdes que requerem a formacdo de géis muito fortes, gracas a sua alta
taxa G:M (KLEINUBING, 2009; MCHUGH, 1987).

O Brasil se beneficia de uma grande abundéncia e diversidade de biomassas
marinhas ja que a costa do pais oferece uma ampla variedade de algas que podem ser
aplicadas na extracao do alginato e remoc¢ao de metais, especialmente, as algas marrons
(CARDOSO, 2017). Os sais de alginato formados por ions monovalentes (Na*, K*, NH4")
sd0 soldveis em dgua, enquanto que alginatos de fons polivalentes (Ca%*, Mg?*, Cr**, Ba?*,
AI**) sdo insoldveis. A extracdo sélido-liquido do alginato para aplica¢des industriais
consiste na saturacdo da alga com ions monovalentes, que solubilizam o alginato
separando o biopolimero da matriz da parede celular das algas marrons (MCHUGH,
1987).

A grande demanda pelos sais de alginato leva a uma alta produgdo de residuo
proveniente do processo de extracdo. Esse residuo em geral tem baixa aplicabilidade
industrial, sendo disposto como fertilizante ou alimentagdo animal. Alguns estudos nos
ultimos anos vem agregando valor a esse material na remog¢do de metais, considerando
que sua estrutura celular contém biopolimeros remanescentes da extracdo com poder de
complexacdo e troca idnica (BERTAGNOLLI et al., 2014; CARDOSO et al., 2016;
CARDOSO et al., 2017a; FREITAS et al., 2018a). Os sitios ativos do residuo sao
similares aos sitios ativos presentes na alga bruta (carboxilas, sulfatos, fosfatos, aminos e

hidroxilas).
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A remocao de metais € apontada por Cardoso et al. (2017a) como promissora ja que
se trata de um residuo com baixa aplicacdo. Testes de afinidade com residuos de uma
extracdo (Res I) e uma dupla extracdo (Res II) foram avaliados com diversos ions
metélicos (1 mmol.L!) em sistemas individuais em pH 3,5. As ordens de afinidade obtida

foram as seguintes:
Res I: Cd** > Cr¥*> Cu?* > Zn** > Pb> > Ag* > Ni?*
Res II: Cr3+ > Cu2* > Pb? > Zn?+ > Cd?* > Ni%*> Ag*

O residuo I foi capaz de remover 33,62% da massa de Ag* e 69,05% de Cu?t,
enquanto que o residuo II removeu 23,33% de Ag* e 63,27% de Cu?*. Freitas (2018)
estudou a remocdo de fons Ag* e Cu?" em sistemas monocomponentes e obteve
capacidades de adsor¢do mdximas de 2,92 mmol.g”!' e 3,58 mmol.g™!, respectivamente,
em 20 e 40 °C (CARDOSO et al., 2016). Muitos estudos tem investigado sua eficiéncia
no tratamento de solucdes monometalicas, por outro lado, o entendimento de sistemas
multimetalicos ainda € limitado (LUNA et al., 2010).

Kleiniibing et al. (2012) investigaram a bioadsor¢do simples e bindria dos ions
divalentes de cobre e niquel em algas Sargassum filipendula e Kleiniibing et al. (2013)
avaliaram a bioadsor¢ao dos fons divalentes Pb, Cu, Zn e Cd no alginato extraido a partir
das algas Sargassum filipendula. Outros trabalhos empregando o residuo da extracio de
alginato da Sargassum filipendula posteriormente as investigacdes realizadas por
Cardoso et al. (2017a). Bertagnolli et al. (2014) estudaram a bioadsor¢do de fons Cr** e
Costa et al. (2018) investigaram o equilibrio de adsor¢do em sistemas competitivos de
Cr** e Zn?*. Em colunas de leito fixo, Kleiniibing et al. (2011) estudaram a competi¢do
na bioadsor¢do de fons Cu?* e Ni**, Moino et al. (2017) estudaram a remog¢ao de solugdes
simples de Ni?* e Cardoso et al. (2017b) a remogdo de fons Zn?**. Costa (2019) estudou a
bioadsor¢do dos fons de niquel, cromo e zinco em sistemas mono- e multimetélicos.
Freitas (2018) estudou a bioadsor¢do de fons Ag+ e Cu?* em solugdes monometalicas em
sistemas de batelada e dinamicos. Esses trabalhos vem preenchendo uma lacuna
importante da literatura na compreensao dos mecanismos envolvidos na remog¢do dos
metais pela aplicacdo desse residuo e do tratamento de sistemas competitivos de fons

metélicos por meio da bioadsor¢ao.
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A Tabela 2.6 sumariza resultados reportados na literatura para a remocdo de

sistemas multimetalicos contendo Ag* e Cu?* e os resultados obtidos por Freitas (2018)

utilizando o mesmo bioadsorvente desse estudo.

Tabela 2.6 — Trabalhos reportados na literatura envolvendo a adsor¢do de cobre e prata com as
respectivas capacidades médximas de adsor¢d@o (qmsx) €em temperaturas de 20-30 °C.

(mix (mmol.g

Adsorbato Adsorvente 1) pH, T Referéncia
Aot e Cut Magnetospirillum 0,105 (Ag") 5,0 Wang et al.,
& gryphiswaldense 0,085 (Cu?*) 30 °C 2011
g cwn, BN gy 5o Kampdmons
2+ 2+ 2+ o
Pb“*e Fe**. Aminada 0,479 (Cu*) 30 °C (2014)
) Quitosana reticulada 1,56 (Ag") 5,0 Mao,
+ + 4 ’ ;
AgreCu com tripolifosfato 0,25 (Cu2®) 25 °C Im“?;()el?)hang
Aot e Cu* Derivado sulfoetilico ~0,12 (Ag") 6,5 Petrova et al.,
& de quitosana ~0,04 (Cu*) NI 2015
Aot e Cu Argila bentonita verde- 0,197 (Ag*) 5,0 Freitas et al.,
g lodo 0,147 (Cu?") 30 °C (2017)
Residuo de
Ag* Sargassum filipendula 2,92 5,0 Freitas (2018)
- 20 °C
acidificado
Residuo de
Cu?* Sargassum filipendula 3,58 5,0 Freitas (2018)
- 40 °C
acidificado
Residuo de +
Ag* e Cu** Sargassum filipendula 8,67 (Agz +) 5’? Este estudo
- 3,60 (Cu™) 30 °C
acidificado

NI = nao informado.

2.6 ADSORCAO EM SISTEMA DINAMICO: COLUNA DE LEITO FIXO

Os sistemas de bioadsor¢do podem ser operados basicamente em modo batelada ou

em modo continuo, sendo os experimentos em batelada normalmente aplicados para
avaliar parametros fundamentais de operacdo que influenciam na eficiéncia do sistema
como temperatura, pH, for¢a idnica, dosagem da biomassa, concentracao inicial, grau de
agitacdo, entre outros (DAS, 2010). No entanto, eles ndo sdo vidveis para o tratamento de
grandes volumes de solucgdo.

Diversos estudos tem explorado a eficiéncia de colunas de leito fixo no processo de
adsor¢do em escala industrial investigando o comportamento hidrodindmico do fluxo ao

longo do leito. A principal varidvel investigada € a queda de pressdo, devido ao alto


https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1876610214010042#!
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1876610214010042#!
https://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1876610214010042#!
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impacto econdmico que representa nesse tipo de processo. Como consequéncia, varidveis
como tamanho da particula, vazdo do fluido e tamanho do leito devem ser levados em
conta no design das colunas (RUTHVEN, 1984; SUZUKI, 1990).

Os dados obtidos em sistema de batelada para a cinética e o equilibrio do sistema
de bioadsor¢cdo podem apresentar imprecisdes para o projeto e a otimizacdo de colunas
de leito fixo. Os experimentos em modo continuo sao necessdrios para obter informacdes
praticas em termos de curvas de ruptura e identificar as melhores condi¢des de operacao
no sistema dindmico (AHMED e HAMEED, 2018). Essas curvas denotam o perfil de
concentracdo dos metais ao longo do tempo na saida do leito e elas acompanham a Zona
de Transferéncia de Massa (ZTM), que descreve o comportamento da adsor¢do em
sistema dinamico (SUZUKI, 1990). A Figura 2.7 representa um esquema de uma curva
de ruptura de adsor¢cio em sistema dindmico em leito fixo operando em fluxo

descendente.

Figura 2.7 - Esquema da ZTM em coluna de leito fixo operando em fluxo ascendente.
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Fonte: Adaptado de Do Nascimento et al., 2014.

Pode-se assumir que a ZTM se forma rapidamente a medida que o leito comeca a
operar e tem um comprimento constante que se move ao longo da coluna enquanto a
concentracdo dos metais no efluente de saida é nula (RUTHVEN, 1984). A adsor¢do
ocorre até que a ZTM percorra toda a coluna (em qualquer sentido de operacao). A partir
dai a concentracdo de adsorbato comeca a aumentar gradativamente no efluente tratado

devido a saturacao do leito (DO NASCIMENTO et al., 2014; SUZUKI, 1990). Da-se o



66

nome de ponto de ruptura o ponto na curva que representa 5% da concentragdo de ions
metdlicos em relagdo a concentracdo inicial e ponto de exaustdo aquele em que a
concentracdo de saida atinge o equilibrio, indicando a exaustdo da coluna.

No projeto de operacdo de reatores deseja-se que a ZTM seja a menor possivel para
maximizar a capacidade do leito, mas sem diminuir drasticamente o tamanho das
particulas ou aumentar significativamente a queda de pressdao ao longo da coluna
magnificando o efeito ndo desejado da perda de carga (MOKHATAB e POE, 2014;
RUTHVEN, 1984; SUZUKI, 1990). A partir das curvas de ruptura € possivel calcular a
capacidade no equilibrio usando o balanco de massa na coluna até atingir a ruptura (qr)
até atingir o equilibrio de exaustdo (qe) (Equacdes 2.21 e 2.22 respectivamente)

(BORDIGNON et al., 2013).

. CQ  ctr(. G

U = To00mgas fo (1 Co) dt (221
. GQ  ctef. Cg

Te = To00mygs fO (1 Co) de (2.22)

Onde: Q é a vazio volumétrica de alimentagdo (mL.min'), t;é o tempo gasto até atingir
a ruptura (min), te € o tempo gasto até atingir o equilibrio de saturagdo (min) e Cs € a

concentracdo de saida do adsorbato (mmol.L™).

A partir da capacidade total da coluna no equilibrio pode-se ainda calcular o
percentual de remocao de metais até a ruptura (%rem;) e até a exaustao (%reme) da coluna

(Equacdes 2.23 e 2.24) e a altura H da ZTM (Equagao 2.25).

_ (9 Mads
Yorem, = (—CO% ).100 (2.23)
_ (9eMads
Y%rem, = (—COQte).mo (2.24)
Hyrw = (1 =) Hieie (2.25)

Onde: Hieito € a altura do leito preenchida por adsorvente (cm).

Colunas de leito fixo sdo ideais no tratamento de efluentes, dguas subterraneas e
residuais por permitir o tratamento de grandes volumes em pouco tempo. Sabe-se que a
concentracdo de poluentes e as propriedades do fluido a ser tratado influenciam a

eficiéncia do processo. O tratamento de solucdes multicomponentes tende a ter sua
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eficiéncia reduzida no leito fixo devido a competi¢do, quao maior for a complexidade do
sistema (HERNANDEZ-HERNANDEZ et al., 2017).

E frequentemente reportado em trocadores iénicos o fendmeno de overshoot
(Figura 2.8), ocasionado pela diferenca na taxa de adsorcdo e seletividade de adsorbatos
diversos na operacdo dinamica (CECHINEL et al., 2018). Esse fendmeno ocorre quando
ions previamente adsorvidos a superficie do material s@o substituidos por outros fons,
sendo, portanto, liberados na saida da coluna. Freitas et al., 2018 reportaram a ocorréncia
de overshoot nas curvas de ruptura do fon prata na adsor¢do bindria (Cu?*/Ag") em argila

bentonitica verde-lodo.

Figura 2.8 — Esquema do fendmeno de overshoot ocorrido em coluna de leito fixo com a prata
em sistema binario.
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Adaptado de Freitas et al., 2018.

2.7 CONSIDERACOES SOBRE A REVISAO DA LITERATURA

Foram apresentadas nesse capitulo as problemadticas associadas a contaminagao das
dguas naturais, especialmente por metais toxicos, bem como os efeitos adversos que esses
poluentes podem trazer para os diversos niveis troficos constituintes dos ecossistemas.
Foram abordadas diversas fontes poluidoras e técnicas alternativas aplicadas
industrialmente na remocdo de fons metdlicos de solugdes aquosas, e destacado o
potencial da bioadsorcdo dentre elas. Esse capitulo também foi dedicado a discutir
aspectos importantes do processo como a cinética e o equilibrio de adsor¢do, além da

andlise de sistemas continuos visando o scaling-up do processo.
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A relevancia desse estudo estd fundamentalmente baseada no fato de que efluentes
reais sdo sistemas complexos que em geral, contém diversas espécies metélicas que
competem entre si por sitios de adsorcdo e ha uma caréncia de estudos na literatura
reportando a influéncia que esses poluentes podem exercer entre si na eficiéncia do
tratamento. Adicionalmente é salientada a utilizacdo de um material residual e abundante,
capaz de trazer um efeito positivo para a sociedade e o meio ambiente sem lesar o uso em
escala industrial do material extraido da matéria-prima. A Tabela 2.7 apresenta os
trabalhos publicados pelo grupo de pesquisa em periédicos de impacto internacional até

a presente data aplicando o residuo na bioadsor¢cdo de metais toxicos.
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Tabela 2.7- Trabalhos publicados em periddicos cientificos internacionais utilizando o residuo
da extracdo de alginato da alga Sargassum filipendula na remocao de sistemas monometalicos e

multimetalicos.
An.o deN Periddico Titulo
publicaciao
Extraction of alginate biopolymer present in
2013 Materials Research marine alga Sargassum filipendula and
bioadsorption of metallic ions
. . . Chromium biosorption using the residue of
Chemical Engineering . .
2014 alginate extraction from Sargassum
Journal .
filipendula
Biosorption of chromium by alginate
extraction products from Sargassum
2014 Bioresource Technlogy filipendula: Investigation of adsorption
mechanisms using X-ray photoelectron
spectroscopy analysis
. . . Characterization of the residue from double
Chemical Engineering . .
2016 : alginate extraction from Sargassum
Transactions -
filipendula seaweed
Evaluation of metal affinity of Ag*, Cd**,
Chemical Engineering Cr**, Cu**, Ni**, Zn’* and Pb** in residue of
2016 ; . :
Transactions double alginate extraction from Sargassum
filipendula seaweed
. . . Kinetic Adsorption of Copper lons by the
2017 Chemical Engmeermg Residue of Alginate Extraction from the
Transactions .
Seaweed Sargassum filipendula
Biosorption of toxic metals using the alginate
2017 Journal of Cleaner extraction residue from the brown algae
Production Sargassum filipendula as a natural ion-
exchanger
. Removal of nickel ions on residue of alginate
Canadian Journal of . -
2017 Chemical Eneineerin extraction from Sargassum filipendula
& & seaweed in packed bed
Journal of Cleaner Cadmium biosorption by 'allglr}ate 'extractlon
2018 - waste and process overview in Life Cycle
Production
Assessment context
Investigation of the simultaneous biosorption
Journal of Cleaner . . .
2018 . of toxic metals through a mixture design
Production .o
application
2018 Industrial and Engineering Batch and Fixed Bed Biosorption of Copper
Chemistry Research by Acidified Algae Waste Biomass
Equilibrium study of binary mixture
Environmental Science and b}osorptlon of Cr(LIl) an.d Z“(m b.y
2018 - dealginated seaweed waste: investigation of
Pollution Research . . .
adsorption mechanisms using X-ray
photoelectron spectroscopy analysis.
Journal of Chemical Dealginated seaweed waste for Zn(Il)
2018 Technology and continuous removal from aqueous solution on

Biotechnology

fixed-bed column
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CAPITULO 3: METODOLOGIA

Nesse capitulo estdo descritos detalhadamente os procedimentos utilizados na
avaliacdo do processo de bioadsor¢do competitiva de Cu?* e Ag* em residuo da extragdo
da alga Sargassum filipendula. Estdo relatadas as metodologias de preparagdo das
solucdes de metais, o preparo do bioadsorvente, os estudos de cinética e de equilibrio
conduzidos em modo batelada, os estudos conduzidos em coluna de leito fixo em modo
continuo, bem como toda a modelagem matemdtica empregada e as andlises de

caracterizacao realizadas com o bioadsorvente pré e pds-processo.

3.1 PREPARACAO DAS SOLUCOES DE METAIS TOXICOS

O estudo da bioadsor¢do de metais toxicos foi realizado com solucdes sintéticas
de nitrato de cobre (Cu(NOs3)2) adquirido de Sinergia Cientifica (Brasil) e nitrato de prata
(AgNO:s3) adquiridos de Dindmica (Brasil) em dgua deionizada. Todas as solu¢des foram
acondicionadas na auséncia de luz devido as propriedades fotossensiveis da prata.

A concentracdo dos metais em fase aquosa foi determinada por Espectroscopia de
Absorcao Atdmica de Chama com um espectrofotometro AA-7000 Series (Shimadzu),
pertencente ao LEA/LEPA (FEQ-UNICAMP). O espectrofotometro foi operado com
lampadas de cdtodo oco, utilizando os comprimentos de onda 324,8 e 328,1 nm para o

Cu’* e Ag", respectivamente.

3.1.1. Estudo da especiacao metalica

Os diagramas de especiacdo metdlica para ambos os sais de metais foram obtidos
a partir dos softwares MEDUSA (Make Equilibrium Diagrams Using Sophisticated
Algorithms) e HYDRA (Hydrochemical Equilibrium - Constant Database) para
investigacdo do pH de trabalho. Cinco diagramas foram obtidos para cada metal de acordo
as concentracoes totais de fons e as fracdes molares das solu¢des bindrias aplicadas no
estudo cinético. Esses diagramas estdo baseados nas propriedades dos metais
(concentragdo, carga, forca idnica) em solugdes aquosas e ndo levam em consideracao as
propriedades do adsorvente em solu¢do, podendo ndo descrever precisamente o
comportamento dos fons no sistema.

A partir dos gréficos gerados e de estudos conduzidos pelo grupo de pesquisa com
as solucdes monocomponente de metais téxicos com residuo da extragcdo do alginato e do

estudo do pHpzc (CARDOSO, 2017; FREITAS, 2018) foi selecionado o pH de trabalho.
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Em todos os ensaios, o pH dos experimentos foi controlado pela adi¢ao de HNO3 (0,1 M)

e/ou NaOH (0,1 M).

3.2 PREPARACAO DO BIOADSORVENTE

A alga marrom utilizada da espécie Sargassum filipendula foi coletada no periodo
de novembro de 2016 na Praia das Cigarras, litoral norte do Estado de Sdo Paulo
(45°24°0; 23°43°S). A coleta da alga foi feita a partir do fenotipo da espécie como
realizado em trabalhos anteriores (CARDOSO, 2017; COSTA, 2019; FREITAS, 2018).
A alga foi transportada sob refrigeracdo, lavada com dgua deionizada e seca a temperatura
de 60 °C durante 24 horas em estufa. Apds a secagem, a alga foi triturada em didmetros
menores que 1 mm (didmetro médio de 0,855 mm) e peneirada (peneiras da série Tyler
16 e 32). O armazenamento do material triturado foi feito a temperatura ambiente em
local seco. As condi¢des de secagem adotadas demonstraram a manutengao das condicoes
da alga sem a formacao de fungos e alterac@o da estrutura quimica do material de acordo

com estudo realizado por Cavalcanti (2003).

3.2.1 Extracao do alginato

A extracdo solido-liquido do alginato foi realizada seguindo o procedimento
proposto por McHugh (1987). Um pré-tratamento da amostra foi realizado antes da
extracdo a fim de clarificar o material e remover os compostos fendlicos presentes no
biomaterial. Assim, 15 g de alga triturada foram submersos em 500 mL de formaldeido
(CH20 0,4% v/v) durante 30 minutos sob agitacdo. O material foi lavado com agua
deionizada até a remocdo da solu¢do de CH2O e em seguida a segunda etapa de
clarificacdo foi conduzida com 500 mL de 4cido cloridrico (HC1 0,1 M) sob agitacdo
durante 120 minutos. O biomaterial foi novamente lavado com 4gua deionizada até
remog¢do da solugdo 4cida. Essas etapas tem a funcdo de remover compostos fendlicos
presentes na superficie da alga.

A extracdo foi conduzida imergindo o biomaterial em 350 mL de solugdo de
carbonato de s6dio (Na2CO3 2%) durante 5 horas sob agitagdo constante a temperatura de
60 °C. O carbonato de sédio promove um excesso do fon Na® na solugdo capaz de
substituir os fons divalentes presentes nos sais de alginato, por mecanismo de troca idnica.
O alginato de s6dio foi entdo solubilizado na solucdo de carbonato de sédio e removido

da matriz de alginato na parede celular do biomaterial MCHUGH, 1987).
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A mistura obtida ao final foi filtrada a vdcuo obtendo o alginato extraido e o
residuo da extracdo, com menor teor de alginato. Em seguida a solugdo foi filtrada
manualmente para retirar o excesso de solugdo com alginato e o residuo foi lavado com
dgua deionizada novamente. O residuo foi filtrado a vicuo para remoc¢do do alginato
residual e seco a 60 °C em estufa durante 24 horas e o filtrado foi devidamente descartado.

O residuo seco foi entdo pesado e calculado o seu rendimento de acordo com a

Equacdo 3.1.

Yyes (%) = “lads x 100 (3.1)

massa seca de alga antes da extragdo

O residuo foi acondicionado a temperatura ambiente e antes dos ensaios de
bioadsorc¢do, foi triturado e peneirado até uniformizacdo do tamanho das particulas. O

diametro médio das particulas serd estimado apds a caracterizacdo em milimetros.

3.2.2 Acidificacao do bioadsorvente

Ensaios de adsor¢do foram conduzidos com o residuo de alga acidificado e ndo
acidificado, visando estudar o efeito causado na seletividade advindo dessa etapa de pré-
tratamento. O procedimento de preparacdo do bioadsorvente acidificado envolveu um
passo adicional apds a extracdo do alginato. Cinco gramas do material foram imersos em
500 mL agua deionizada. A 4gua foi acidificada até pH=5 com uma solucdo de HNO3
(0,01 M) sob agitacao até que o pH da solucdo fosse estabilizado. Em seguida o material
foi filtrado e seco a 60 °C durante 24 horas sem lavagem.

Experimentos de afinidade para ambos os metais com os adsorventes ndo foram
necessdrios devido a estudos prévios realizados pelo mesmo grupo de pesquisa e

reportados por Cardoso et al. (2016).
3.3 ENSAIOS DE ADSORCAO EM SISTEMA DE BATELADA

3.3.1 Estudo cinético de adsorc¢ao

Para os ensaios cinéticos em banho finito, solu¢des equimolares de 500 mL dos
poluentes as concentragdes totais de fons de 1,0, 1,5 € 2,0 mmol.L"! foram tratadas com 1
g de material bioadsorvente. As concentragdes escolhidas foram pré-estabelecidas em um
estudo feito por Freitas (2018), simulando condi¢Ges ambientais onde normalmente esses
fons estdo muito diluidos embora acima das concentracdes permitidas pela legislacdo

ambiental vigente. Solu¢des ndo equimolares também foram avaliadas na concentragao
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total de fons 1,5 mmol.L'. Foram conduzidos dez ensaios cinéticos, em trés
concentracdes totais diferentes de metais para os dois tipos de bioadsorvente, o residuo

ndo acidificado e o residuo acidificado, como mostrado na Tabela 3.1.

Tabela 3.1- Experimentos codificados realizados no estudo cinético.

- . [Cu?] [Ag*] [fons metalicos]
Codigo Bioadsorvente (mmol.L)) (mmol.L) (mmol.L)

A Nao acidificado 0,500 0,500 1,0

B Nao acidificado 0,750 0,750 1,5

C Nao acidificado 1,000 1,000 2.0

D Nao acidificado 1,125 0,325 1,5

E N3o acidificado 0,325 1,125 1,5

A’ Acidificado 0,250 0,250 1,0

B’ Acidificado 0,750 0,750 1,5

C Acidificado 1,000 1,000 2,0

D’ Acidificado 1,125 0,325 1,5

E’ Acidificado 0,325 1,125 1,5

Os experimentos foram conduzidos em béquer sob agitacdo magnética constante
durante 12 horas, com controle de temperatura a 25 °C e o pH foi mantido em 5,0 durante
todo o ensaio com adi¢do de 4cido (HNOs3 0,1 M) ou base (NaOH 0,1 M), para que nao
ocorresse precipitacdo dos metais e fosse avaliado unicamente o processo de adsor¢ao. A
amostragem foi feita em intervalos de tempo pré-estabelecidos respeitando um limite
maximo de 8% de remogdo do volume total da solugdo. As aliquotas foram centrifugadas
a 4000 rpm por 10 minutos e o sobrenadante separado. A fase fluida foi entdo analisada
por espectrofotometria de absor¢do atomica.

Foram calculados os percentuais de remog¢do para cada metal e o percentual de
remocao total pela Equagdo 3.2, bem como a seletividade de prata pela Equagdo 3.3 de
cada cinética. As curvas cinéticas foram construidas a partir da concentracdo dos metais

na fase sélida (Equagdo 2.1) em relagdo ao tempo.

%Rem; = 20 . 100 parai = Ag*ou Cu?* (3.2)
0,0
qa
Sag = 22 (3.3)

Onde: Ceqi € concentragdo do fon i no equilibrio, obtido pela média dos quatro

tltimos pontos experimentais (mmol.L").

Devido ao maior valor agregado e das menores concentragdes relacionadas ao efeito

toxico em relagdo ao cobre, é frequentemente de maior interesse a recuperagao dos ions
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de prata (MORITA et al., 1997; WANG et al., 2011). Portanto, a seletividade aos fons de
prata foi utilizada como parametro na decisdo pelo bioadsorvente a ser utilizado.

As curvas cinéticas (q(t) versus tempo) também foram construidas para cada metal
em cada um dos experimentos. Cinco modelos foram ajustados aos dados experimentais
obtidos: PPO (Equacao 2.3), PSO (Equacdo 2.5), DI (Equacgado 2.6), modelo de Boyd
(Equacao 2.8) e TMFE (Equagoes 2.10 e 2.13), utilizando os softwares Origin 8.0 e Maple
17. Para a selecdo dos modelos mais representativos de cada processo foram utilizados os
critérios do Coeficiente de Correlagdo (R?) do modelo aos dados experimentais (Equagao

3.3) e o Critério de Akaike corrigido (AICc) como demonstrado na Equacdo 3.4.

2 _ Zli\lzl(qexp_qcalc)z (33)
=1 N (@®*P-qp)?
N exp_ ,calc)? 34
AIC; = N.In (Zl:l(q P=a*) ) +2p + 20(p+) quando ¥ <40 4
N N-p-1 p

Onde: g®® ¢ a capacidade de adsorcdo obtida experimentalmente (mmol.g™), q¢ é
a capacidade de adsorc¢@o obtida pelo modelo (mmol.g™'), qm representa a média global
dos valores observados (mmol.g’'), N o nimero total de amostras € p o nimero de

parametros do modelo.

O critério de Akaike (AIC — Akaike Information Criteria) ¢ uma fun¢cdo comumente
aplicada na selecdo de modelos competitivos. O valor de AIC pode ser calculado para
uma série de modelos e 0 modelo que apresentar o menor valor de AIC serd o modelo
com o menor grau de perdas em relacdo aos dados experimentais dentre os modelos
testados. O AICc, que consiste no AIC adicionado de um termo de penalidade ndo
estocéstica, serd aplicado a fim de prevenir que o tamanho do modelo exceda o tamanho
da amostragem, ja que € mais indicado para a selecdo de modelos em amostras pequenas

(N/p < 40) (BONATE, 2006).

3.3.2 Avaliacao da troca ionica

Para investigar a contribuic¢do da troca idnica no processo de adsor¢dao, 500 mL de
solugdo equimolar de metais na concentragdo de 2 mmol.L™! foram tratados com 1 g do
bioadsorvente acidificado (selecionado no estudo cinético) durante 7 horas. O pH do
experimento foi controlado em torno de 5,0 e foram monitoradas as concentracdes dos

fons metalicos Ag*, Ca?*, Cu®*, K*, Mg?* e Na* no mesmo intervalo de amostragem do
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estudo cinético. Foram entdo construidas as curvas da concentra¢do na fase liquida em

funcdo do tempo para cada um dos fons estudados.

3.3.3 Estudo de Equilibrio em Banho Finito: Isotermas de Adsorc¢iao

Para o estudo das isotermas de equilibrio em banho finito, 50 mL de solugdes
equimolares dos metais, variando as concentragdes totais de metais de 0,2 até 20 mmol.L"
! foram tratadas com 0,1 g de bioadsorvente em um shaker SI6GOOR Lab Companion nas
temperaturas 20, 30, 40 e 60 °C sob agitacdo constante (200 rpm). O tempo total dos
ensaios foi determinado a partir dos resultados obtidos no estudo cinético. O pH das
solucdes foi controlado em torno de 5 ao longo do ensaio para evitar a precipitagdo dos
metais, as amostras foram centrifugadas a 4000 rpm por 10 minutos e analisadas para
determinar as concentracdes de metais da solugdo inicial e apds atingir o equilibrio.

A partir da concentracdo inicial e de equilibrio do sistema, foram calculadas as
capacidades de adsorcdo no equilibrio para cada concentragdo estudada em cada
temperatura (Equacao 2.1). Foram entdo construidas as curvas da capacidade de adsor¢ao
no equilibrio em funcdo da concentracdo de equilibrio na fase liquida para cada
temperatura. Os modelos de Langmuir competitivo (Equagdo 2.14), Langmuir
competitivo modificado (Equacdo 2.15), Langmuir ndo competitivo (Equacdo 2.18) e
Langmuir-Freundlich (Equacdes 2.19) foram ajustados aos dados experimentais para o
sistema binario com o software Maple 17. Foram utilizados na sele¢cdo dos modelos os

parametros R? e AICc.

3.3.4 Estudo de dessorcao: seleciao do eluente

A fim de se conduzir o estudo de dessor¢ao em coluna de leito fixo, um estudo foi
realizado em batelada para selecionar um eluente de acordo com a sua capacidade de
recuperagdo de ambos os metais. Para preparacdo do bioadsorvente contaminado, 1,5 L
de soluc@o equimolar dos fons Cu’* e Ag* (1 mmol.L"! cada) foi tratado com 3 g do
bioadsorvente acidificado. O experimento foi conduzido durante 7 horas com
monitoramento do pH em torno de 5,0 a 30 °C, temperatura na qual foram obtidas as mais
altas capacidades de adsor¢do maxima para ambos os metais no estudo de equilibrio. As
concentracdes de ions Ag* e Cu?* foram medidas antes e apés o experimento € o
adsorvente foi seco a 60 °C por 24 horas.

Os eluentes utilizados (CHANG et al., 2016; HOSSAIN et al., 2012; STARON,
CHWASTOWSKI e BANACH, 2017; YURTSEVER e SENGIL, 2012) foram:
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(a) HNO; (0,5 M);

(b) H2SO04 (0,5 M);

(c) CH3;COOH (0,5 M);
(d) Acido citrico (0,5 M);
(e) NaH2PO4 (0,5 M);

(f) Na;EDTA (0,005 M);
(2) Agua deionizada.

Solugdes de 50 mL dos eluentes estudados foram postas em contato com 0,1 g do
bioadsorvente contaminado durante 24 horas, a 30°C, sob agitacdo de 200 rpm em shaker.
A literatura reporta que a eficiéncia dos dcidos organicos na recuperagdo de ions metalicos
¢ crescente a medida que o pH diminui (YURTSEVER e SENGIL, 2012). Por essa razdo,
o pH de cada solucdo foi verificado antes e apds o experimento, € como todos se
apresentaram abaixo de 5,0 (exceto o eluente g), ndo foi necessdrio o controle do pH no
ensaio de dessor¢ao.

Os experimentos de dessorcdo foram conduzidos em triplicata e a concentra¢io
final de metais nos eluentes ap6s o equilibrio foi medida. O adsorvente contaminado foi
pesado antes e apOs o experimento de dessorcao, a fim de se avaliar a perda de massa
percentual associada ao uso dos eluentes. Foi calculada para cada um dos eluentes a

eficiéncia relativa de dessor¢do (Epgs) de cada ion metdlico (Equagdo 3.5).

CpV (3.5)

E =
DES qopMads

Onde Cp (mmol.L!) é a concentragio de metal no eluente apés a dessorcdo, V (L)
€ o volume da solugdo de eluente e qop € a concentracdo de metal presente no adsorvente

antes da dessor¢do (mmol.g ™).

3.4 ENSAIOS DE ADSORCAO EM SISTEMA DINAMICO

Os ensaios de adsor¢c@o em sistema dindmico foram realizados em uma coluna de
vidro de dimensdes de 9 cm de altura e 0,6 cm de didmetro interno, operando em fluxo

ascendente e acoplado a uma bomba peristaltica (Figura 3.1).
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Figura 3.1 - Esquema do sistema dindmico de bioadsorcao (coluna de leito fixo). 1: Solucdo
metdlica (alimentagdo); 2: Bomba peristéltica Masterflex®; 3: Coluna de vidro; 4: Coletor
automatico de fragdes Gilson FC203B; 5: Solucdo tratada (saida).

Fonte: o autor.

A coluna foi preenchida com 0,26 g do bioadsorvente e o material foi hidratado
com uma corrente de dgua por 12 horas antes de cada experimento para promover a
expansdao do material. Em seguida, o leito foi empacotado utilizando 1a de vidro. As
solugdes de alimentacdo foram acidificadas a pH = 5,0 com HNO3 e os experimentos
foram conduzidos a temperatura ambiente (25 °C). As aliquotas foram coletadas em
tempos pré-determinados e a partir das concentragdes de metais na saida da coluna foram
construidas as curvas de ruptura (C(t)/Co versus t).

Trés estudos foram conduzidos: um estudo fluidodinamico para avaliar os efeitos
da vazao de entrada na operacdo, um planejamento experimental para avaliar a influéncia
da composi¢ao da solugdo de entrada e uma anélise dos ciclos de adsor¢cao/dessor¢ao para
avaliar a eficiéncia na recuperacdo dos metais pelos eluentes selecionados e do

bioadsorvente para operar em ciclos.
3.4.1 Estudo Fluidodinamico na Coluna

O estudo fluidodindmico foi realizado para determinar a melhor vazao de operagao
na bioadsorc@o dos metais no sistema estudado. Na alimentacao foi utilizada uma solugao
equimolar de Ag* e Cu** (1 mmol.L"! de cada metal) operando em vazdes de 0,5, 0,75 e
1,0 mL.min!. As vazdes utilizadas foram baseadas em estudos prévios conduzidos pelo
grupo de pesquisa (BERTAGNOLLI, 2013; CARDOSO, 2017; FREITAS, 2018). Foram
construidas as curvas de ruptura para cada uma das vazdes estudadas e os parametros de
transferéncia de massa e eficiéncia foram utilizados para avaliar o processo: capacidade

de adsorcao até a ruptura (qr) (Equacao 2.20), capacidade de adsorc¢ao total (qe) (Equagao
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2.21), porcentagem de remocgdo até a ruptura (%rem;) (Equacdo 2.22) e até a exaustio
(%reme) (Equacdo 2.23) e a altura da ZTM (Equagdo 2.23). Adicionalmente foram
calculados os percentuais de volume tratado até a ruptura de cada metal, parametro

importante para a operacdo industrial, a partir do volume total gasto no ensaio.

3.4.2 Estudo do Efeito da Concentracao Total e das Composicoes Molares

Objetivando estudar o efeito da variagdo da composicdo da mistura bindria no
processo de bioadsorcdo, um planejamento fatorial de 2 niveis foi realizado utilizando a
composi¢do dos metais e a concentracao total de fons em soluc@o como fatores estudados.
O ponto central foi realizado em triplicata, a fim de se estimar o erro experimental e os
ensaios foram conduzidos em ordem aleatoria. A Tabela 3.2 exibe a varia¢ao dos fatores

estudada.

Tabela 3.2 — Descric¢do dos niveis para os Ensaios realizados no planejamento experimental 22
em coluna de leito fixo.

Concentracao total

Experimentos Xcu XAg

(mmol.L1)
1 0,5 0,5 1,0
2 1,5 1,5 3,0
3 1,0 1,0 2,0
4 1,0 1,0 2,0
5 1,0 1,0 2,0
6 0,5 1,5 2,0
7 1,5 0,5 2,0

Os ensaios foram realizados a temperatura ambiente (25 °C) com o ajuste da solu¢do
de entrada até o pH = 5,0 utilizando HNO3 e operando na melhor vazao determinada pelo
estudo fluidodindmico. Foram utilizados como respostas para o planejamento os
parametros tempo até a ruptura da coluna (t;), a Hzrm e ge para cada metal em cada um
dos ensaios. A partir das curvas de ruptura esses parametros foram calculados para cada
um dos metais e gerados entdo as cartas de Pareto e superficies de resposta no software
Statistica Experimental Design® para avaliar o efeito da variagdo e interacdes na
eficiéncia do sistema.

Foi feita a op¢ao de conduzir um planejamento experimental 22 ao invés de conduzir
um planejamento 23 incluindo a vazdo com um dos niveis estudados por duas razdes:

e auséncia de informacdes acerca do comportamento do sistema bindrio até o
momento dos ensaios, ndo possibilitando estimar quais fatores e interagdes

teriam de fato influéncia sobre as respostas;
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e falta de conhecimento acerca do tempo de ruptura do sistema, fazendo a
opcdo de conduzir o estudo prévio das vazdes para garantir que a regido
experimental estudada no planejamento ndo apresentasse nenhuma curva ja

rompida no primeiro intervalo da amostragem.

3.4.3 Ciclos de Adsorcao e Dessorcao

Para avaliar a eficiéncia do reuso da coluna e a recuperacdo dos metais, ensaios de
dessorciio foram realizados utilizando os dois eluentes selecionados para os fons Cu** e
Ag*. Foi utilizada a vazdo de operagdo determinada no estudo fluidodinadmico e as
condic¢des de entrada foram reproduzidas de acordo com o ponto central do planejamento
experimental. Ensaios prévios em batelada foram conduzidos com o bioadsorvente
contaminado dos ensaios do planejamento experimental, variando a concentragdo dos
eluentes selecionados sob as mesmas condi¢des dos ensaios descritos na subsecao 3.3.4.
Os valores de Epgs foram calculados para cada fon de acordo com a Equacao 3.5.

Dois ciclos de adsorc¢do/dessor¢dao foram estudados utilizando o eluente seletivo
para os ions cobre e em seguida, o eluente selecionado para recuperacio dos ions de prata.
A concentragdo de ambos os metais na saida da coluna foi monitorada durante todo o
processo, até que fosse notado o equilibrio. Um balan¢o de massa foi realizado na coluna
para os ciclos e a partir da adsor¢do no primeiro ciclo, foram célculos os percentuais de
metais adsorvidos e recuperados ao longo dos ensaios, a fim de comparar a efici€éncia do

processo de regeneragdo e recuperagao.

3.5 CARACTERIZACOES DO BIOADSORVENTE

A caracteriza¢@o do bioadsorvente foi realizada com o material depois do processo
de adsorc¢do por técnicas analiticas especificas descritas a seguir. As amostras utilizadas
foram provenientes dos ensaios em sistema continuo para garantir a saturagao do material
com os metais. Os resultados das caracterizagdes foram comparados com os obtidos para
o bioadsorvente acidificado, antes e apds a adsor¢do dos sistemas monocomponentes de

metais apresentados por Freitas (2018).
3.5.1 Espectroscopia de Infravermelho com Transformada de Fourier (FTIR)

Para avaliar as ligacdes quimicas e os grupos funcionais presentes na amostra, as
andlises de FTIR foram realizadas utilizando um espectrometro Cary 630 da Agilant e um

acessorio para refletancia total atenuada pertencente a Central Analitica do Instituto de
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Quimica da UNICAMP. A amostra foi analisada na regido do infravermelho de 4000 a
450 cm™!, para se determinar os grupos funcionais presentes e observar as mudangas

ocorridas nesses grupamentos apds a adsorcao.
3.5.2 Microscopia Eletronica de Varredura (MEV)

Micrografias nas ampliagdes de 500, 1000, 1500 e 2000 vezes da superficie do
material foram obtidas utilizando Espectroscopia de Energia Dispersiva de Raios X
(EDS) acoplada a Microscopia Eletronica de Varredura (MEV). O MEV (LEO 440i) e
EDS (modelo 6070 Oxford) sao ambos pertencentes ao LRAC (FEQ/UNICAMP).
Espectrogramas de EDS foram utilizados para determinar a composi¢do quimica
qualitativa do material contaminado e um mapeamento dos ions metélicos de interesse na
superficie do bioadsorvente foi realizado.

Para realizacdo das andlises a amostra de bioadsorvente contaminada foi recoberta
com uma fina camada de ouro de espessura 92 A° em Sputter Coater POLARON SC7620
(VG Microtech). Para os espectros de raios X utilizou-se tensao de aceleracdo igual a 20

kV e corrente do feixe igual a 800 pA.
3.5.3 Porosimetria e Picnometria: Porosidade do bioadsorvente

A massa especifica real do bioadsorvente contaminado (p:) foi medida em um
picnometro a gas hélio Accupyc II 1340 da Micromeritcs. Para obter a massa especifica
aparente (pap) € a distribuicdo de tamanho dos poros do bioadsorvente foi realizada a
andlise de porosimetria em um porosimetro de merctrio Autopore VI da Micromeritics,
variando a pressdao de 0,1 até 60000 psia. Ambos os equipamentos pertencem ao
LEA/LEPA (FEQ/UNICAMP). A porosidade da particula (&) foi determinada pela
Equacio 3.6.

& =1-(22) (3.6)

Gongalves (2016), Cardoso (2017) e Freitas (2018) realizaram andlises de
fisissorcdo de N> no mesmo material utilizado com bioadsorvente e apontaram o
bioadsorvente como principalmente composto por macroporos, € ndo foi possivel calcular
a area superficial do material pela técnica BET (Brunauer-Emmett-Teller), pois o limite
minimo de detec¢do do equipamento ndo foi excedido pela drea superficial total do

material.
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3.5.4 Analises Térmicas

As andlises termogravimétrica (TG) e térmica diferencial (DTA) foram realizadas
com o adsorvente antes e apds o processo de bioadsorcdo para avaliar a estabilidade
térmica do material em fun¢do da temperatura. Na TG o material foi submetido a uma
temperatura crescente acompanhado de um monitoramento de massa durante o processo,
avaliando sua decomposicao frente ao aquecimento. Na DTA, foram avaliados os
processos endotérmicos e exotérmicos quando se compara a temperatura do material com
a temperatura de um padrdo por um termograma gerado (SANTOS, 1975). As andlises
foram realizadas em um DTG-60 (Shimadzu) no LEA/LEPA (FEQ-UNICAMP),

1

variando a temperatura de 30 a 950 °C a uma taxa de 10 °C.min"" com vazao de N> de 50

mL.min
3.5.5 Espectroscopia de Fotoelétrons por Raio X (XPS)

Para avaliar as interagdes dos metais com a superficie do bioadsorvente e os estados
de oxidacao presentes, foi analisada a energia dos elétrons ejetados, apds a superficie ser
atingida por raios X, que possibilitou a identificacdo dos elementos presentes e a estrutura
eletronica desses dtomos superficiais. As andlises foram conduzidas com as amostras
antes e apds o processo de bioadsorcao, em um analisador de energia de elétrons esférico
VSW HA 100 pertencente ao Instituto de Fisica Gleb Wataghin da UNICAMP. A
radiagdo utilizada na obtencdo dos espectros foi Al ka (hv = 1486,6 eV) e a pressdo
mantida abaixo de 6x10® mbar, para evitar a contaminacdo da superficie. Para corrigir os
efeitos de carregamento, os espectros foram deslocados linearmente até que C 1s

correspondesse a energia de ligacdo 284,6 eV.
3.6 CONSIDERACOES ACERCA DA METODOLOGIA

Nesse capitulo foram descritas todas as etapas experimentais da pesquisa, bem
como, as condi¢des das aplicacdes de modelos matemaéticos e andlises de caracterizagao
realizadas no material. Todos os experimentos em batelada e sistema continuo foram

conduzidos na auséncia de luz, exceto a preparaciao do bioadsorvente.
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CAPITULO 4: RESULTADOS E DISCUSSOES

Nesse capitulo sdo apresentados os resultados obtidos do estudo da especiacdo
metalica, dos estudos conduzidos em batelada e sistema dindmico com seus respectivos
ajustes dos modelos matematicos e anélises de caracteriza¢des conduzidas com o material
pré e poés-processo. Os resultados sdo discutidos simultaneamente a comparacdes
realizadas com o estudo conduzido para os sistemas monocomponentes (FREITAS, 2018)

e outros trabalhos, reportando resultados para solu¢des bindrias de fons Cu* e Ag*.

4.1 PREPARACAO DO BIOADSORVENTE

De acordo com resultados apresentados por Costa (2019) as etapas de lavagem para
remog¢do de compostos fendlicos e impurezas da superficie das algas in natura sdo
responsaveis por uma elevada perda de massa de aproximadamente 24%. O rendimento
de trés extracdes solido-liquido consecutivas foi calculado a partir da Equacao 3.1. Para
o residuo foram obtidos em média 42,36 + 1,33%, em comparacdo com a massa inicial
de alga in natura. Esse resultado se apresentou similar aos valores obtidos por Costa
(2019) e Freitas (2018), que também estudaram a adsorcdo de metais com o residuo da
alga. O rendimento de alginato foi de 28,12 + 4,85%, resultado em concordancia com os
valores de alginato presente na alga marrom 10 a 40% (DAVIS et al., 2003).

A Figura 4.1 ilustra amostras de alga apds a trituracdo, extracdo do alginato e
acidificacdo.

Figura 4.1 - A alga Sargassum filipendula triturada (a) e as particulas apds extracdo do alginato
e secagem (b - bioadsorvente 1) e apds etapa de acidificacao (c - bioadsorvente 2).

(@) (b) (0)
Fonte: Acervo pessoal.

A partir da Figura 4.1 € possivel notar que o residuo apds a extracao sélido-liquido

para dissolucdo do alginato da matriz da parede celular da alga (Figura 4.1(b)), apresentou
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0 aspecto mais quebradico, devido a remog¢ao dos biopolimeros. A etapa de acidificacao
(Figura 4.1(c)) ocasionou um escurecimento das particulas e foi feita como um pré-
tratamento de bioadsorvente, para evitar a dissolu¢do de compostos organicos para o meio
fluido, alterando o pH do sistema. Nos ensaios cinéticos foi notada uma ripida
estabilizacdo do pH no valor estudado para os sistemas que empregaram o bioadsorvente

acidificado.

4.2 ESTUDO DA ESPECIACAO METALICA

Os diagramas de especiacao metdlica estdo apresentados na Figura 4.2 para o cobre
e prata em cada uma das solugdes utilizadas no ensaio cinético. Os resultados obtidos
mostraram que a partir do pH 5,2 ocorre a coexisténcia de CuO, precipitando o cobre, e
a partir do pH 9,0, Ag2O passa a coexistir. Esses resultados justificam a escolha do pH de
trabalho (5,0) que garantem as condi¢Oes para a existéncia dos fons Cu?* e Ag* na
totalidade da concentracdo dos sais de metais, diferenciando a precipitacdo como
processo de remog¢do de metais (SCHIEWER e VOLESKY, 1995). Os valores obtidos
estdio de acordo com a literatura (MANIRETHAN er al, 2018). Valores de pH
demasiadamente dcidos, poderiam infringir danos a estrutura do bioadsorvente e diminuir
a capacidade de adsor¢ao protonando os sitios ativos (SCHIEWER E VOLESKY, 1995;
WANG et al., 2011).

Rhaman e Islam (2009) reportaram as condigdes Gtimas de adsor¢do de fons Cu?*
em adsorventes e bioadsorventes diversos, variando de 4,0 a 6,0, sendo a remocao de fons
em algas marinhas mdxima em pH 5,0. Como os mecanismos de bioadsor¢do de metais
como a complexacio e a troca iOnica sdo extremamente dependentes do pH, também
foram investigados os efeitos das condi¢des do meio para a adsorcao de prata. Nao foram
encontrados trabalhos relacionados a bioadsorcao de Ag(I) em algas marinhas com o
estudo do efeito do pH na capacidade de adsorcao, embora valores 6timos de pH foram
encontrados entre 4-7, em outros biomateriais como substdncias poliméricas
extracelulares bacterianas (DESCHATRE et al., 2013), fungos (AKTHAR; SASTRY;
MOHAN, 1995; PETHKAR; KULKARNI; PAKNIKAR, 2001) e resinas de tioureia
(ATIA, 2005).
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Figura 4.2 - Diagramas de especiacao metalica para a prata (esquerda) e o cobre

(direita).
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4.3 ENSAIOS DE ADSORCAO EM BATELADA

Nesta secdo estdo descritos os resultados obtidos com as respectivas discussoes e
comparagdes com a literatura para os ensaios cinéticos € a modelagem das curvas
cinéticas, a avaliacdo do efeito de troca i0nica no processo, o estudo de equilibrio, a
modelagem das isotermas de adsor¢ao com modelos bindrios de Langmuir e o estudo de

eluentes do processo de dessorcao e recuperagao seletiva dos fons metélicos.

4.3.1 Estudo cinético de adsorcao

Os experimentos utilizados para avaliar a cinética do processo de adsor¢do foram
realizados com o bioadsorvente 1 (sistemas A-E) e bioadsorvente 2 (sistemas A’-E’) para
as solugdes bindrias de ions de prata e cobre. Os resultados obtidos nos experimentos

cinéticos em batelada estdo exibidos na Tabela 4.1.

Tabela 4.1 - Capacidades de adsor¢do e percentuais de remogdo dos sistemas conduzidos no
estudo cinético.

Concentra¢io  (eq (mmol.L) Remocio (%) Seletividade
. a s
Sistema l(r::lzf::lfg?)l Agt Cu** Total Ag" Cu?* Total Sag+
A 1,0 0,19 025 044 7295 86,29 80,05 0,75
B 1,5 0,25 0,37 0,62 6242 83,69 77,33 0,66
C 2,0 0,36 0,54 090 57,28 86,91 72,04 0,67
D 1,5 0,14 0,51 0,65 22,12 86,67 87,57 0,28
E 1,5 0,49 020 0,69 6592 86,10 70,70 2,49
A’ 1,0 0,20 0,27 047 6398 94,59 78,02 0,74
B’ 1,5 0,27 0,37 0,64 6691 9589 80,70 0,73
C 2,0 0,34 0,47 0,81 6652 9434 80,21 0,72
D’ 1,5 0,18 0,53 0,70 29,43 95,72 94,43 0,33
E’ 1,5 0,33 0,17 0,50 67,58 96,37 75,58 1,89

20s experimentos A’, B’, C’, D’, E’ sdo analogos aos experimentos A,B, C, D e E utilizando o residuo
acidificado, como descrito na Tabela 3.1. A, B e C representam os experimentos com concentragio
inicial equimolar, D representa o experimento com concentragio molar inicial composta por 75% Cu?*
€ 25% Ag* e E composto por 25% Cu®* e 75% Ag".

A partir dos dados da Tabela 4.1 € possivel perceber que a quantidade adsorvida de
cobre foi maior que a quantidade adsorvida de prata em todos os casos, exceto nos
sistemas E e E’, compostos majoritariamente de ions Ag* inicialmente (75%). Esse
resultado era esperado de acordo com a maior afinidade do ion ctiprico pelo residuo como
reportado por Cardoso (2017). O aumento da concentracdo inicial total de metais nos
sistemas equimolares favoreceu as quantidades adsorvidas no equilibrio para cada metal
e para o total de fons Ag* e Cu?*, indicando que a concentracdo inicial de adsorbato ndo

estava em excesso.
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De acordo com Freitas (2018), as capacidades de adsor¢@o obtidas para o estudo
cinético das misturas monocomponentes variaram de 0,35-0,85 mmol.g!, condizendo
com os resultados obtidos (qeq total). Essas quantidades adsorvidas apresentaram o
comportamento similar ao reportado por Freitas (2016) para adsor¢ao competitiva de ions
Ag* e Cu?* em argila bentonitica, onde um aumento das concentragdes iniciais acarretou
o aumento da quantidade adsorvida de cada fon e favoreceu o fon em maior quantidade
nos sistemas ndo equimolares (D, E, D’ ¢ E’).

Outra informacdo importante sobre o comportamento da mistura pode ser
observada pelo percentual de remogio de fons Cu?* nos diferentes sistemas. O percentual
de remocdo ndo foi alterado de forma expressiva entre os sistemas A, B, C, D, E (83,69-
86,91%)e A’, B’, C’, D’ e E’ (94,34-96,37%), mesmo com a variacdo nas quantidades
totais e composi¢des molares iniciais. Portanto, pode-se indicar que 0s mecanismos
envolvidos na remocdo de cobre nao sdo afetados pela presenca de prata em solucao no
estado de equilibrio. Esse fendmeno ndo ocorreu para a remocdo de prata com o
bioadsorvente nao acidificado, que decaiu a medida que a concentracdo de cobre
aumentou no sistema, uma evidéncia da competicio por sitios ativos. Para o
bioadsorvente acidificado, a remog¢do de Ag* ndo € variada em grande escala (exceto no
sistema composto em 75% Cu?*). Como apontado por Freitas (2018) e Bertagnolli (2013),
as modificacdes infligidas ao biomaterial apds a acidificagdo como a protonacdo de
grupos funcionais participantes da bioadsor¢do, afetam os processos de troca idnica e
complexacdo influenciando por consequéncia a eficiéncia de remogao dos metais.

As Figuras 4.3 e 4.4 exibem as curvas de cinéticas obtidas nos experimentos com o
residuo ndo acidificado (sistemas A-E) e acidificado (sistemas A’-E’), respectivamente.
Tendo em vista que o residuo acidificado melhorou os parametros de quantidades
adsorvidas totais nos sistemas A’, B’, D’ e E” em comparagao aos analogos com o residuo
ndo acidificado e que a seletividade de prata e o percentual de remogdo sao
“estabilizados” para os sistemas equimolares, os ensaios experimentais e as discussoes
posteriores a essa etapa do trabalho foram realizadas apenas utilizando o residuo
acidificado. O aumento da seletividade de prata € comumente desejado, ndo sé devido ao
alto valor agregado do material em comparag@o com o cobre, mas também motivado pela
sua maior toxicidade e exigéncia em concentragdes limites inferiores.

A lavagem &cida libera uma por¢do substancial de biomassa solivel presente no
material, moléculas orginicas menores e fons de metais leves como Ca*, Mg?*, Na* e

K*, protonando os sitios ativos (KRATOCHVIL e VOLESKY, 1998; LEE e VOLESKY,
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1997). Outra vantagem associada ao uso do residuo acidificado foi no controle do pH,

considerando que os sistemas A’-E’ se apresentaram menos sensiveis a variagdo de pH

ao longo do processo que os sistemas A-E. Freitas (2018) verificou que o bioadsorvente

acidificado ja apresentava grupos acidos neutralizados no pH inicial 5,7.

Figura 4.3 - Curvas cinéticas para os experimentos com o residuo nao acidificado.
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Figura 4.4 -Curvas cinéticas para os experimentos com o residuo acidificado.
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Para os sistemas acidificados (Figura 4.4) observa-se que as curvas cinéticas do
cobre exibiram comportamentos andlogos, tendo todas atingindo o equilibrio completo
de adsorcdo até 75 minutos para todos os sistemas. Freitas (2018) encontrou tempos
semelhantes na adsor¢do monocomposto de (60-120 minutos). A forma das curvas
cinéticas do cobre indica uma rdpida adsorcao nos primeiros minutos até que a taxa do
processo comega a cair rapidamente a medida que os sitios ativos sdo preenchidos e entdao
¢ atingido o equilibrio completo. Pode-se afirmar que a concentracio de prata ndo afeta
significativamente a cinética de bioadsor¢cdo do cobre no intervalo de concentragdes

estudado.
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As curvas de prata exibiram comportamentos distintos nos diferentes sistemas,
sugerindo que a adsorcao de prata no sistema bindrio é dependente da concentragdo do
cobre no sistema. Pode-se notar que nos sistemas A’ e E’ que continham as menores
concentracdes iniciais de cobre (Co = 0,5 e 0,325 mmol/L, respectivamente), o equilibrio
foi atingido rapidamente (75 minutos) e as curvas exibiram uma etapa rdpida de adsor¢do
nos primeiros minutos e a taxa diminuiu rapidamente até atingir o equilibrio. Nos sistemas
B’, C’ e D’ cujas concentragdes iniciais de Cu”* eram mais altas (Co = 0,75, 1,0 e 1,125
mmol/L, respectivamente), pode-se constatar que a difusio da prata € dificultada ao passo
que a concentra¢do de Cu?* aumenta, atingindo o equilibrio apenas em 350 (B’), 500 (C”)
e 600 (D’) minutos. Nessas curvas, a adsor¢ao ocorre rapidamente nos primeiros minutos
até atingir um patamar em que a taxa de adsor¢do se torna significativamente lenta antes
de atingir o equilibrio. Freitas (2018) encontrou tempos de equilibrio de 300 minutos em
média para os sistemas monometalicos nas mesmas concentragdes iniciais.

As diferentes cinéticas de bioadsorcdo indicam que o mecanismo de ligacdo com
os sitios ativos € diferente para os fons Cu?* e Ag* (MAO; IMTIAZ; ZHANG, 2015). A
Figura 4.5 traz resultados comparativos entre os resultados do estudo cinético conduzidos
com o residuo acidificado neste trabalho e 0 mesmo conduzido por Freitas (2018) para as

solu¢des monocomponentes a concentra¢do individual de 1 mmol. L™,

Figura 4.5 - Curvas cinéticas dos sistemas monocompostos e bicompostos de fons Ag* e Cu?*
contendo 1 mmol/L dos metais na concentracao inicial.
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Como se pode observar nos graficos, uma pequena variacao ocorreu em relacdo aos
valores da capacidade de adsor¢cd@o no equilibrio para ambos os metais. Para o fon cuprico,
o valor de geq encontrado foi de 0,46 mmol.g™! para o sistema bimetdlico enquanto que
Freitas (2018) encontrou valores de 0,40 mmol.g™! utilizando o residuo acidificado. Para

o fon de prata, Freitas (2018) obteve valores de 0,40 mmol.g™! enquanto que o sistema
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bimetalico apresentou o valor de geq em torno de 0,35 mmol.g!. Em geral, espera-se que
a competicdo entre 0s metais por sitios ativos ocasionem na diminui¢do dos valores
individuais de capacidade de adsor¢cdo (ZERAATKAR et al., 2016). Porém, foi verificado
um aumento de 15,0% na qeqcu € uma reducdo de 12,5% na qegag. Esses valores
corroboram com a hipétese de que no residuo da extra¢do de alginato da alga marinha
acidificado, os fons Cu?* e Ag* competem por sitios ativos comuns e a presenca de prata
promove um efeito indutivo na adsorcao de cobre, aumentando a capacidade de adsorcdo
em relacdo a capacidade do fon individualmente, ainda que em baixa extensao.

Freitas e colaboradores (2017) investigaram a adsor¢io competitiva de Cu®* e Ag*
em argila bentonita Verde-lodo e encontraram resultados semelhantes de inducdo da
adsorcdo de cobre pela presenca de prata em comparacdo com os ensaios em solucdes
monometalicas (ALMEIDA NETO et al., 2012; CANTUARIA et al., 2016). Wang e
colaboradores (2011) por sua vez, estudaram a bioadsor¢do competitiva e dos cations
isolados em células inativas de Magnetospirillum gryphiswaldense e concluiram para o
sistema competitivo que a presenca de cobre promovia a adsor¢do de prata, enquanto que
a capacidade de adsorcdo do cobre foi reduzida para certa faixa de concentracdo de células
devido a presenca de prata, indicando que os fons Ag (I) inibiram a adsorcdo de Cu(Il).
Fica claro que a natureza da competicdao em sistemas competitivos de Ag(I) e Cu(Il)
dependerd da composicdo do material adsorvente, podendo ser selecionado de acordo
com o objetivo do tratamento.

Embora as capacidades de bioadsorcdo no equilibrio sejam semelhantes (Figura
4.5), nota-se uma mudanca significativa na curva de equilibrio da prata em sistema
competitivo. Na adsor¢@o de prata monocomposto, Freitas 2018 observou a formacao de
picos nas curvas cinéticas, que foram atribuidos a dessor¢do do cation. Esse resultado foi
associado ao efeito da troca idnica com fons de metais leves Na* e Ca®*, comportamento
que ¢é bastante comum na bioadsor¢cdo utilizando algas marinhas e bioadsorventes
derivados (KRATOCHVIL; FOUREST; VOLESKY, 1995; SCHIEWER e VOLESKY,
1996). A presencga desses picos se deve a competi¢do com os fons de metais leves (efeito
discutido na subsecdo 4.3.3 — Avaliagdo da troca i0nica) e a auséncia desse pico nas
curvas do sistema bimetédlico confirmam a hipétese de que a presenga de fons Cu?*
retardou a cinética de adsor¢do de Ag*, ndo permitindo a formacgao dos picos na etapa
instantinea.

As propriedades dos metais (Tabela 2.5) presentes no sistema também podem ser

utilizadas para justificar a maior afinidade do cobre pelo residuo em comparagdo com a
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prata. Ambos os metais apresentaram propriedades semelhantes por pertencerem a
mesma familia (IB) e por apresentarem eletronegatividade similar, essa tendéncia nio
seria um parametro eficiente na comparagcdao da afinidade pelo bioadsorvente. O raio
ionico cuprico (0,73 A) € quase duas vezes menor que o da prata (I) (1,15 A), 0 que
facilitaria sua difusdo no interior da particula favorecendo sua adsorcao. Também foi
reportado por Haug e Smidsrod (1965) que o dcido gulurdnico tem maior seletividade
para fons de carga 2+ como o Ca”* e o Cu?*, em funcio da sua estrututura zig zag capaz
de acomodar melhor fons divalentes que os fons Na* e Ag*, além das razdes estéricas.
Como apontado por Davis et al. (2003), Kleiniibing (2009), Freitas (2018) e investigado
também nesse trabalho (secdo 4.5 — Caracterizagdo do bioadsorvente), os grupos
carboxilicos presentes nos dcidos gulurGnicos sdo os principais responsdveis pela
remog¢do dos metais, interagindo com os cétions por mecanismos de troca idnica e

complexacdo.

4.3.2 Modelagem Matematica da Cinética de Adsorcao

Os modelos cinéticos propostos foram ajustados aos dados experimentais e 0s
ajustes sdo exibidos nas Figuras 4.6-10 para os sistemas acidificados A’, B’, C’, D’ e E’.
Os ajustes dos modelos matematicos aos sistemas nao acidificados (A, B, C, D e E) sdo
apresentados nos anexos desse trabalho.

Para os modelos de pseudoprimeira e pseudossegunda ordem foi realizado o ajuste
ndo linear aos dados experimentais e obtidos os valores das capacidades de adsorcdo no
equilibrio para cada metal (qcac). Para o modelo de difusdo intraparticula, as etapas
cinéticas do processo foram determinadas nas curvas e o ajuste linear foi feito para o
intervalo de tempo que representava a etapa de difusao nos poros. Para o modelo de Boyd
foi tragcado o grafico Bt versus tempo e para o cdlculo do ajuste do modelo de TMFE
foram utilizados os pardmetros qmax, Ky ag € K cu obtidos no ajuste do modelo de
Langmuir Competitivo Modificado a isoterma de adsor¢do de 30 °C (Subsegdo 4.3.5)

como valores de chute inicial no software Maple 17.
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Figura 4.6 — Ajuste dos modelos matematicos e fenomenoldgicos propostos as curvas cinéticas
do experimento A’ (0,5 mmol/L de Ag* e 0,5 mmol/L de Cu*").
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Figura 4.7 — Ajuste dos modelos matemadticos e fenomenoldgicos propostos as curvas cinéticas
do experimento B’ (0,75 mmol/L de Ag* e 0,75 mmol/L de Cu?").
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Figura 4.8 — Ajuste dos modelos matematicos e fenomenoldgicos propostos as curvas cinéticas
do experimento C’ (1,0 mmol/L de Ag* e 1,0 mmol/L de Cu**).
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Figura 4.9 — Ajuste dos modelos matematicos e fenomenoldgicos propostos as curvas cinéticas
do experimento D’ (0,325 mmol/L de Ag* e 1,125 mmol/L de Cu?").
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Figura 4.10 — Ajuste dos modelos matemadticos e fenomenolégicos propostos as curvas
cinéticas do experimento E’ (1,125 mmol/L de Ag* e 0,325 mmol/L de Cu®").
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(c) (d)

A partir das Figuras 4.6-10 (a e d) pode-se observar que os ajustes dos modelos
PPO, PSO e TMEFE foram bastante satisfatérios em descrever a cinética dos sistemas.
Esse mesmo resultado foi encontrado por Freitas (2018) ao avaliar as curvas cinéticas das
solucdes monometdlicas. Trés etapas de adsor¢ao foram identificadas no ajuste do modelo
de DI (exceto para o sistema A’ — Figura 4.6). A multilinearidade encontrada nessas
curvas € uma caracteristica de processos cuja cinética € limitada por dois ou mais estidgios
de difusdo. A primeira linha representa a fase de adsorcdo rapida enquanto o adsorbato
estd em excesso, a segunda representa a etapa de difusdo intraparticula onde a velocidade
do processo cai gradualmente e a terceira até que o equilibrio € atingido considerando que
a concentracdo de adsorbato ¢ mais baixa e ha menos sitios disponiveis (CHEN; WU;
CHONG, 2003; MALASH e EL-KHAIARY, 2010).

A Tabela 4.2 exibe os parametros fornecidos pelo ajuste de cada modelo bem como
os valores de R?2 e AICc para melhor avaliar a representatividade dos modelos.
Similarmente, os parametros obtidos pelos ajustes dos modelos aos dados experimentais
dos sistemas A, B, C, D e E para o residuo ndo acidificado constam nos Apéndices desse

trabalho.
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Tabela 4.2 — Parametros do ajuste dos modelos cinéticos as curvas de remog¢do de Ag* e Cu** com o residuo acidificado da extragio de alginato (sistemas A’,
B, C’,D’eE’).

Sistemas

Modelo Parametro Prata (Ag*) Cobre (Cu?*)

A’ B’ C D’ E A’ B’ C D’ E’

Experimental  geq (mmol/g) 0,201 0,272 0,341 0,176 0,326 0,271 0,371 0,466 0,528 0,173

qeale (mmol/g)  0,20175 0,23512 0,26489 0,16943 0,30734 0,27012 0,36516 0,45838 0,51849 0,16875

PPO ki (min™) 0,09190 0,13578 0,12576 0,00746 0,19665 0,07038 0,08413 0,06772 0,08604 0,09222

R2 0,95659 0,89806 0,74736 0,8753 0,97148 0,9762 0,99408 0,98979 0,99136 0,99165

AlICc -149,89 -127,82 91,580 -153,85 -159,38 -153,54 -181,57 -160,47 -159,93 -204,49

Qeale (mmol/g)  0,17813 0,25002 0,28158 0,19742 0,31936 0,28648 0,38325 0,48543 0,54442 0,17743

PSO k> (g¢/mmol.min) 5,6E-17 0,72766 0,50710 0,04822 0,94564 0,35200 0,35872 0,21332 0,25456 0,81480
R? 0,32755 0,95446 0,81586 0,90505 0,98123 0,95538 0,99295 0,98787 0,99394 0,99085

AlICc -100,56  -84,620 -96,640 -159,31 -76,439 -141,59 -178,08 -157,02 -167,01 -76,588

kpi(mmol/g.min) 0,02785 0,00604 0,00766 0,00758 0,00956 0,05101 0,01151 0,01769 0,00694 0,00656

DI ¢ (mmol/g) 0,00609 0,15733 0,14054 0,01056 0,21749 -0,0284 0,25838 0,28442 0,43601 0,11244
R? 0,85262 0,95513 0,82806 0,98384 0,54864 0,88296 0,9224  0,96563 0,93983 0,93299

AlICc -36,198 -114,49  -79,555 -167,45 -55,758 -24,749 -43,151 -42,921 -59,232  -34,707

B (min™) 0,1722  0,22566 0,05609 -0,3567 0,23594 0,25544 -0,0361 -0,0679 -0,1490 0,11767

Boyd Di (cm?/min) 1,5E-09 409E-10 22E-10 3,3E-10 2,0E-09 3,0E-09 2,5E-09 19E-09 28E-09 1,8E-09
R2 0,82032 0,8609 0,75128 0,98076 0,60431 0,88042 0,9607 0,93626 0,90048 0,83656

AlICc -4,994  -29,845 -25,824 -69,808  -5,019 4,364  -18,587 -18,408 -111,97 -10,296

kM (min') 0,05760 0,07846 0,06501 0,00589 0,12866 0,06402 0,07949 0,06256 0,08071 0,08677

TMFE R2 0,97952 0,95349 0,87992 0,98405 0,98646 0,99000 0,99755 0,99533 0,99618 0,99616

AlCc -146,97  -12491 -88,502 -162,69 -156,59 -151,93 -178,77 -157,67 -157,14 -201,69
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Corroborando os graficos apresentados, os modelos de PPO, PSO e TMFE
apresentaram valores de R? mais satisfatorios (proximos do valor unitério) e valores muito
negativos de AICc para a maioria dos ajustes das curvas de cobre. Como o valor de AICc
representa o grau de perdas que o modelo prové em relacdo aos dados experimentais
(BONATE, 2006), o modelo que apresenta o menor valor de AICc representa o melhor
ajuste dentre os modelos testados.

Para os sistemas A’, B’, C’ ¢ E’ o ajuste do modelo de PPO se apresentou mais
representativo em comparacao ao modelo PSO para as cinéticas do cobre, indicando que
a bioadsorcao segue um modelo de pseudoprimeira ordem onde a concentragcdo do cobre
¢ o fator determinante da taxa cinética. Para o sistema D’ que continha a maior
concentracdo de cobre o modelo de PSO apresentou um valor superior de R2. Entretanto,
os menores valores de AICc foram encontrados no modelo TMFE, o que pode indicar que
a difusdo do adsorbato no filme liquido que cerca a particula controla o processo (etapa
D).

Em teoria, os modelos PPO e PSO tratam de reag¢des e ndo sao capazes de identificar
o mecanismo de difusdo que limita o processo (JUANG, 2002; KANNA, 2001). Eles sao
capazes de fornecer bons ajustes quando ocorre o compartilhamento ou troca de elétrons
entre grupos funcionais e os cations metélicos, como ocorre nos mecanismos de troca
i6nica e complexacao (MAO; IMTIAZ; ZHANG, 2015). Considerando que nos graficos
4.7-10(b) (modelo DI) foi notada a presenca de trés etapas, sendo a primeira delas a
adsorc¢do instantinea, € evidenciado que hd resisténcia externa a transferéncia de massa,
corroborando os bons resultados apresentados pelo ajuste do modelo TMFE.

As constantes de velocidade dos modelos de PPO (ki) e PSO (k2) e do modelo
TMEFE (ktm) ndo apresentaram relacdo definida com a concentrac@o de cobre, variando
aleatoriamente nos sistemas. Entretanto, as variacdes ndo puderam ser consideradas
significativas, o que indica que a velocidade de reacdo do cobre ndo é afetada pela
presenca de prata nas condi¢des estudadas. O parametro ¢ do modelo DI, que estd
relacionado a espessura da camada limite, aumentou com o aumento da concentragdo de
cobre, indicando a intensificacdo dos efeitos da camada limite a2 medida que a
concentracdo inicial de adsorbato € maior. Esse resultado indica um aumento da
resisténcia a transferéncia de massa em filme externo e, como consequéncia, a diminuicao
do efeito da difusdo intraparticula.

Diferentes modelos apresentaram ajustes significativos as curvas cinéticas de prata

a depender do sistema. Os melhores valores para o R? foram obtidos no modelo TMFE,
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exceto para o sistema B’. Os menores valores de AICc foram obtidos no modelo PPO
para os sistemas A’, B’ ¢ E’, PSO para o sistema C’ e DI para o sistema D’. Esses
resultados apontam para a dependéncia da cinética do processo ndo sé da etapa de difusdo
externa, como também a etapa de difusao intraparticula no bioadsorvente, o que explicaria
as curvas cinéticas mais lentas observadas para a prata (Figura 4.4).

Nos sistemas com a menor concentracdo inicial de ions cupricos (A’, B’ ¢ E’), as
curvas cinéticas de prata se apresentaram semelhantes ao perfil cinético do cation Cu?*,
apresentando um comportamento cinético de pseudoprimeira ordem. A medida que a
concentracdo de cobre aumentou, o efeito da competi¢do intensifica o alongamento da
etapa de difusio intraparticula (Figura 4.6). E esperada que a difusdo intraparticula do fon
Ag* seja mais lenta em compara¢do com o fon Cu?* devido a sua menor carga, maior raio
16nico e maior eletropositividade (MALAMIS e KATSOU, 2013), se considerado que os
cations tem afinidades semelhantes pelos sitios ativos. Fica entdo evidenciado que quando
arelagio [Cu®*)/[Ag*] aumenta, como no sistema D’ que é méaxima nesse estudo, a etapa
de difusdo intraparticula passa a contribuir mais significativamente na adsorcao de prata,
confirmando o efeito da competi¢do imposta pela presenga de fons Cu?*.

Os valores das taxas cinéticas ki e ko dos modelos PPO e PSO se apresentaram em
geral, como diretamente proporcionais a concentracdo de prata e mais sensiveis ao
aumento da concentragio que para o fon Cu?*. O mesmo ocorreu para o parimetro ¢ do
modelo DI, indicando que a espessura da camada limite € aumentada consideravelmente
quando a concentracdo de prata aumenta. Os valores de kpi nos sistemas equimolares (A’,
B’ e C’) diminuiram com o aumento da concentracdo e se apresentaram cerca de 2 vezes
menor para a prata em comparagao com o cobre, corroborando com a hipdtese de que a
etapa 3 € mais lenta para o fon Ag*. No sistema D’ (75% Cu?*), kpiag+ Se apresentou
levemente maior que Kprcu2+ € no sistema E’ (75% Ag+), kpi,ag+ se apresentou menor que
kpricuw2+. Portanto, ao passo que a concentracdo de prata aumenta, a etapa de difusao
intraparticula se torna mais lenta devido a competicao dos dtomos de Ag* para se difundir
nos poros na faixa de concentracdes estudada. Esse comportamento ndo ocorre para o
cobre nas concentra¢des investigadas.

O modelo de Boyd ndo apresentou um ajuste satisfatério em compara¢do com o0s
outros modelos aplicados para ambos os metais, exceto no sistema D’. Vale ressaltar que
os modelos de Boyd e DI foram realizados com um conjunto diferente € menor de pontos
das curvas se comparado com os modelos TMFE, PPO e PSO, o que afeta diretamente os

parametros de ajuste. Os coeficientes de difusividade efetiva (D;) diminuiram para ambos
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os metais a medida que a concentracdo foi aumentada. Nos ajustes dos modelos as curvas
de cobre, os valores de D; foram da ordem de 10 e variaram pouco com a concentragio,
enquanto que para a prata eles variaram na ordem de 10°-10'° cm2.s”. Esses valores
indicam que a difus@o do cobre € mais facilitada que a da prata devido a maior
eletronegatividade, menor raio idnico e maior mobilidade em solu¢do (maior razdo
carga/raio i6nico) (Tabela 2.5) e podem explicar porque o cétion Cu’* adsorve
preferencialmente (FREITAS, 2016).

Valores de Di na ordem de 10°a 108 cm?.s! apontam que a transferéncia de massa
depende majoritariamente da difusdo em filme externo (etapa 1), enquanto que valores
entre 10! a 1013 cm?.s'! estdo relacionados a etapa de difusdo nos poros (etapa 3)
(MICHELSEN, 1975). Os valores experimentais intermedidrios podem indicar a maior
contribuicao da etapa 1 na cinética do processo, embora a etapa 3 contribua na reacdo
para ambos 0s metais, especialmente para a prata. Ainda é possivel observar nas Figuras
4.6-10(c) que as retas ndo interceptam a origem (logo a etapa 3 ndo € a unica etapa
limitante da cinética de bioadsorcao) (BOYD; ADAMSON; MYERS JR; 1947) e que um
conjunto pequeno de pontos experimentais foi utilizado no ajuste, ja que todos os pontos
experimentais desviaram demasiadamente de uma linearidade. Os valores de Dj
diminuiram quando os valores de ¢ aumentaram com o aumento da concentragdo dos
metais, o que era esperado ja que a intensifica¢io do efeito da camada limite prejudica a
difusdo efetiva no filme externo. Esse resultado confirma a contribui¢do da etapa 1 como
mais importante na cinética do sistema bindrio.

Em suma, a modelagem matemética e fenomenoldgica dos dados experimentais
revelou que para a bioadsorcao bindria em residuo acidificado da extrag¢do de alginato da
alga Sargassum filipendula, a etapa limitante de difusdo no filme externo representa a
resisténcia dominante na transferéncia de massa do processo e que sob dadas condicoes
de composicdo da mistura inicial, essa etapa pode se tornar menos relevante e os efeitos
da resisténcia a difusdo intraparticula podem ser acentuados no processo para a
bioadsor¢do de Ag™.

Esses resultados apontam para a presenca de processos de fisissor¢do e
quimissor¢ao simultaneos no sistema, onde em geral, o mecanismo cinético depende da
concentracao inicial de adsorbato, que influenciaria a taxa cinética da etapa 1 e o processo
como um todo (CHANG et al., 2016). Freitas (2018) encontrou resultados semelhantes
nos sistemas monometalicos, onde a etapa 1 foi a mais relevante para a bioadsor¢cdo de

cobre e o aumento da concentracdo inicial de prata acentuou o efeito da etapa 3. Mao,
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Imtiaz e Zhang (2015) investigaram a adsor¢do competitiva de Ag* e Cu?* em quitosona
reticulada com tripolifosfato e encontram ajustes satisfatérios dos modelos de PPO e PSO

para Ag* e Cu?* e de DI para Ag*, semelhante aos resultados apresentados.

4.3.3 Avaliaciao da Troca Ionica

Segundo Kratochvil, Fourest e Volesky (1995) e Cardoso et al., 2017, a troca i6nica
€ o mecanismo predominante na bioadsor¢do de cdtions metdlicos utilizando algas
marrons € do género Sargassum. Por isso, foram avaliados os perfis de concentracao dos
ions metalicos K™, Mg2+, Ca’* e Na*, cétions coexistentes em altas concentraciio em agua
marinha e presentes nas algas (CECHINEL et al., 2016), durante o experimento cinético

sob as condi¢des C’ (Figura 4.11).

Figura 4.11 — Perfis de concentra¢des dos metais Cu?*, Ag*, K*, Mg**, Ca** e Na* na cinética de

adsor¢do de 1mmol/L de cobre e prata (a) e omitindo o perfil de concentra¢do de Na** (b).
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Na Figura 4.11(a) € possivel perceber um aumento expressivo na concentragio de
sédio ao longo do experimento, indicando o deslocamento desse metal no mecanismo de
troca i0nica durante o processo de bioadsor¢dao (NAJA; VOLESKY, 2011; SCHIEWER,
1996). O mesmo comportamento pode ser notado em menor magnitude para o perfil de
concentragdo de Ca>* na Figura 4.11(b). J4 os fons Mg?* e K* ndio apresentaram uma
mudanga significativa durante o processo. Freitas (2018) encontrou resultados
semelhantes para a bioadsorcdo das solugdes monocomponentes. Diversos autores
reportam o deslocamento de fons de metais leves utilizando algas marinhas na
bioadsorgdo, apresentando Na* e Ca?* com papeis de destaque no processo de troca idnica
(BHATNAGAR et al., 2012; CARDOSO et al., 2017a; FIGUEIRA et al., 2000; MATOS
et al., 2009).
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Fazendo uma anélise comparativa das propriedades dos cétions de acordo com os
dados da Tabela 2.5, a eletronegatividade e a forca de ligacdo dos metais podem ser
utilizadas para explicar o efeito de troca idbnica. Em relacao a eletronegatividade, percebe-
se que os cdtions Ag* e Cu?" apresentam valores quase duas vezes maiores que 0S
apresentados por metais leves e muito semelhantes entre si, justificando a preferéncia de
ambos os metais em formar ligagdes covalentes e receber elétrons, mas ndo exercendo
uma preferéncia clara entre os mesmos.

O parametro covalente se apresenta na ordem K*=Na*<Ca?*<Cu?**<Ag* sendo que
os valores para os fons Ag* e Cu?* sdo cerca de seis vezes mais elevados que os demais,
classificando-os como ions moles e que formam ligacdes de cardter mais covalente.
Analogamente, o parametro de ligacdo i0nica aumenta na  ordem
H*<Ag*"<Cu?*<Ca?*<Na*<K*, apresentando os metais leves Ca, Na e K valores quase 2
vezes mais altos que os demais (SCHIEWER, 1996). Esses valores indicam que os ions
Ag* e Cu?* tendem a formar ligagdes de cardter covalente enquanto que os fons de metais
leves tendem a formar ligagdes de cardter idnico. Matos e colaboradores (2009)
reportaram que em algas marinhas, a bioadsor¢do de metais leves ocorre normalmente
por atracdo eletrostatica, enquanto que ligagdes covalentes podem ser formadas com Cu?*
e reacdes de oxi-reducdo podem ocorrer com metais nobre, como a prata, configurando a
bioadsor¢cdo em questio como um processo de natureza quimica. Cechinel e
colaboradores (2016) verificaram que os metais alcalinos e metais alcalinos terrosos
foram facilmente substituidos por ions de metais de transicdo divalentes em quatro
espécies de algas marinhas marrons utilizadas como trocadores i0nicos: Ascophyllum
nodosum, Fucus spiralis, Laminaria hyperborea e Pelvetia canaliculata.

O parametro ¢ representado na Tabela 2.5 ¢ um indicativo da forca de ligagdo total
€ aumenta para os cations monovalentes na ordem Na*<K*<Ag*<H* e para os cations
bivalentes na ordem Ca**<Mg?*<Cu?*. Esses resultados revelam que os fons de cobre e
prata substituem facilmente os fons Na® e K*, porém os ifons de Ag* encontram
dificuldades para deslocar os fons H*, Ca?>* ¢ Mg?*. Em ligantes moles como 0s grupos
sulfridrila (-SH), amino (-NH>), cianetos (-CN) e tiocianatos (-SCN), o fon Ag* deslocara
mais facilmente esses cations devido ao seu carater covalente, formando sistemas estaveis
e explicando o fato de Freitas (2018) ter encontrado um aumento significativo na
concentracdo de célcio para o sistema monocomposto de Ag* (BHATNAGAR et al.,
2012). Esses resultados reforcam a aplicacdo da teoria HSAB de Nieboer e Richardson
(1980) e Pearson (1968a e b) (Tabela 2.1).
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De acordo com Freitas (2018), os grupos carboxilicos presentes no alginato também
participaram na remocdo de prata. Uma possivel explicacdo que estd de acordo com o
mecanismo de troca idnica estd baseada no fato de que o alginato em pH préximo de 4.5
encontra-se parcialmente desprotonado, coexistindo na forma ionizada ou ocupado por
outros ions como Na® (SCHIEWER e VOLESKY, 1995) e, portanto, permitindo a
adsor¢cdo de prata nesses grupos. A discussdao dos resultados das andlises de
espectroscopia de infravermelho traz mais informacdes obtidas acerca dos grupos que
participaram na remocao dos metais (Subse¢ao 4.51).

A microscopia eletronica de varredura com espectroscopia de energia dispersiva
(subsecdo 4.5.2) identificou o elemento Ca em baixas concentracdes no bioadsorvente
apos o processo, mas nao foi identificada a presenca de Na em nenhuma das 5 medidas
realizadas em diferentes particulas submetidas ao tratamento em coluna de leito fixo. Esse
resultado indica que em sistemas dindmicos, quando a capacidade de adsorcdo do
bioadsorvente atinge a exaustdo, ndo resta tracos de sodio na superficie do material, sendo
esse fon completamente deslocado pelos metais Ag* e Cu?*. Os elementos Mg e K
também nao foram identificados pela andlise de MEV-EDX (subsecdo 4.5.2). Freitas
(2018) reporta andlises de microscopia no bioadsorvente contaminado nos experimentos
cinéticos (cujo bioadsorvente ndo atinge as condi¢des de saturacdo) e encontrou altas

concentracdes de Na e Ca e menores concentragdes de Mg na superficie do bioadsorvente.

4.2.4 Estudo do Equilibrio de Adsorc¢ao: Isotermas de Adsorc¢iao

A Figura 4.12 apresenta as isotermas de adsor¢do para os metais nas temperaturas
de 20, 30, 40 e 60 °C. Todos os graficos foram gerados na mesma escala para fins de

comparagao.
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Figura 4.12 — Isotermas de equilibrio de adsorc¢ao de prata e cobre na mistura bindria

equimolar a diferentes temperaturas.
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A partir dos graficos pode-se observar que o comportamento de equilibrio do cobre

pode ser aproximado ao de equilibrio extremamente favordvel descrito por McCabe,
Smith e Harriot (1993), evidenciado pela elevada capacidade de adsor¢do mesmo a baixas
concentragdes para todas as temperaturas testadas. J4 no caso do ifon de prata o
comportamento variou com a temperatura se apresentando como favordvel na
temperatura mais baixa (20 °C), um comportamento intermediério entre a favorabilidade
e a linearidade do processo nas temperaturas intermediarias (30 e 40 °C) e como
extremamente favoravel na temperatura mais alta (60 °C).

Para avaliar o efeito da temperatura sob a bioadsorcao dos metais individualmente,

foram construidos gréficos contendo as isotermas do cobre (Figura 4.13) e da prata (4.14).
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Figura 4.13 — Isotermas de equilibrio de adsor¢do de cobre nas temperaturas de 20, 30,40 e

60°C no sistema bindrio equimolar.
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Pode-se observar para as isotermas de cobre que as maiores quantidades adsorvidas

foram obtidas nas temperaturas de 30 e 60 °C enquanto que nas temperaturas de 20 e 40

°C as capacidades de adsor¢do foram diminuidas. Esses resultados denotam um

comportamento complexo e que pode estar associado as faixas de transicdo entre os

processos de quimissorc¢do e fisissor¢do em relacao a quantidade removida de metais em

funcdo da temperatura. Freitas (2018) reportou isotermas favordveis cuja capacidade de

adsor¢do aumentou com o aumento da temperatura (20, 30 e 40 °C) nos sistemas

monometdalicos e avaliou a adsor¢@o de cobre como um processo endotérmico, favorecido

pelo aumento da temperatura na faixa estudada.
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Figura 4.14 — Isotermas de equilibrio de adsor¢do de prata nas temperaturas de 20, 30, 40 e
60°C no sistema bindrio equimolar.
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Para as isotermas de prata pode-se distinguir claramente a isoterma com
comportamento favordvel (com a curvatura para baixo) como sendo na menor
temperatura. A partir de 30 °C as isotermas apresentaram uma etapa linear em
concentracdes de equilibrio mais altas, podendo a isoterma de 60 °C ser aproximada de
um equilibrio extremamente favordvel. As isotermas de 30, 40 e 60 °C apresentaram
pouca diferenga na capacidade de adsor¢ao quando a concentragdo de equilibrio era maior
que 2 mmol.L-!.

Freitas (2018) obteve isotermas favordaveis cuja curvatura indicou que a capacidade
de adsorcdo no equilibrio diminuiu com o aumento da temperatura, o que resultou um
processo exotérmico para a prata, predominando o processo de fisissor¢do. As
capacidades maximas de adsor¢do para os metais individualmente (reportadas por Freitas,
2018) se apresentaram maiores, como esperado, que 0 gmax para cada metal no sistema
bindrio. Esses resultados corroboram com a hipétese de que hd competicdo por sitios
ativos comuns no biomaterial.

Devido a complexidade do sistema e das diversas interagdes que podem ter ocorrido
no processo de bioadsor¢do competitiva com a variagao da temperatura, nao foi possivel
estimar as grandezas termodinamicas globais do processo. De acordo com Hill e Root
(2014), sistemas heterogéneos podem estar associados a combinagdes de processos de

fisissor¢do e quimissor¢cdo e/ou diferentes tipos de quimissor¢do, contribuindo para a
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formacdo de uma faixa de transi¢ao onde a capacidade de quimissor¢cao aumenta em uma
pequena variagcdo de temperatura, até que volta a cair quando atinge uma temperatura em

que a fisissor¢ao nao contribui mais significativamente para o processo (Figura 4.15).

Figura 4.15 — Efeito da temperatura na quantidade adsorvida para processos de fisissor¢do e
quimissor¢do simultaneas para a bioadsorcdo de prata (a esquerda) e cobre (2 direita).
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Fonte: Adaptado de Hill e Root (2014).

Evidéncias de processos de fisissor¢do sdo a rapida taxa de adsor¢@o para ambos os
metais na maioria das curvas cinéticas (subsecdo 4.3.1) e os bons ajustes do modelo
TMEFE para as curvas de cobre e algumas curvas de prata (subse¢do 4.3.2) que indicam
que nao ha caréter especifico na interacdo adsorvente-adsorbato e a as taxas de reacao sao
limitadas pelo transporte em filme externo (DO NASCIMENTO et al., 2014; HILL E
ROOT, 2014; SUZUKI, 1990). J4 a quimissor¢do pode ser evidenciada em algumas
curvas cinéticas de prata (Figuras 4.2 e 4.3) que apresentaram etapas lentas que podem
estar associadas a energia de ativacdo de quimissorcao e especificidade das interacdes,
além de uma das curvas nao ter atingido o equilibrio apds 12 horas. O platd de curvas
cinéticas de adsor¢do quimica com baixas taxas de reacdo ou processado a baixa
temperatura pode ndo ser observado por um longo tempo de ensaio (HILL e ROOT,
2014).

Morita, Kim e Ohmi (1997) reportaram resultados semelhantes na adsor¢do de
cations Ag* e Cu?* a partir dos sais de sulfato em substratos de silicio, um material
homogéneo. Devido as diferencas entre as propriedades relevantes dos cations (como
potencial redox e entalpia de formagao do 6xido), o comportamento de adsor¢ao variou
para os dois metais e as curvas cinéticas foram apontadas como havendo um balanco entre

a oxidacdo e fisissorcao dos metais.
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4.3.5 Modelagem matematica das isotermas de adsorcao

Os modelos matematicos descritos no capitulo 2, subsecdo 2.4.4 derivados da
equacdo de Langmuir para sistemas multicomponentes foram ajustados aos dados
experimentais do estudo de equilibrio. Os parametros avaliados na modelagem estdo

apresentados na Tabela 4.3.
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Tabela 4.3 - Pardmetros dos ajustes dos modelos de equilibrio bindrio as isotermas de adsor¢do
nas temperaturas de 20, 30, 40 e 60 °C.

Modelo Parametros 20°C ;)ilgperatujgo 60°C
(max (mmol.g ™) 1,565 3,566 3,680 2,953
Kpag (L.mmol ™) 0,738 0,5274 0,186 2,547
Langmuir Kr.cu (L.mmol™) 2,296 0,981 0,136 3,554
Extendido Rag? 0,450 0,789 0,891 0,866
(LE) AlCcag -70,656  -50,073 -55,264 -54,137
Rcu? 0,845 0,973 0,614 0,913
AlCccu -56,706  -69,784 -39,519 -57,751
(max.Ag (mmol.g™h) 3,023 8,670 5,918 1,740
(max.co (mmol.g™h) 1,876 3,600 3,737 2,950
Langmuir Kr.ag (L.mmol ™) 0,108 0,171 0,096 10,825
Extendido Kpcu (L.mmol ) 0,365 0,947 0,130 2,397
Modificado Rag? 0,891 0,812 0,900 0,871
(LEM) AlCcag -88,321  -47,950 -52,853 -54,925
Rcu? 0,970 0,971 0,612 0,924
AlCccy -88,199 -65,548 -36,102 -57,767
(max (mmol.g ™) 1,086 2,290 1,344 2,851
Kpag (L.mmol ™) 0,956 0,591 0,505 3,748
Langmuir Nio Kpcu (L.mmol ) 9,845 2,172 0,444 2,717
Competitivo KpAg-co (L.mmol ™) 1,506 0,523 0,932 0,051
(LNC) Rag? 0,889 0,919 0,896 0,875
AlCcag -91,400 -61,638 -50,255 -52,221
Rcu? 0,887 0,990 0,864 0,906
AlCccu -66,613 -87,218 -54,1161 -53,188
Qmax (mmol.g™!) 2,985 4,257 11,284 3,002
Kp g (L.mmol ™) 0,138 0,264 0,042 2,863
Kr.cu (L.mmol ™) 0,405 0,641 0,059 2,024
Langmuir- NAg 1,767 1,004 1,284 1,167
Freundlich Ncu 2,553 1,416 3,214 1,079
(LF) Rag? 0,906 0,918 0,973 0,869
AlCcag -93,037 -57,580 -73,359 -50,344
Rcu? 0,867 0,990 0,834 0,909
AlCccu -61,1191 -84,559 -65,158 -49,336

Os melhores coeficientes de correlacio e menores valores de AICc foram

destacados na Tabela 4.3 em negrito. Para visualizar o ajuste aos dados, foram ainda

construidos os graficos de dispersdao dos valores calculados em funcdo dos valores

preditos para o ajuste dos modelos as isotermas de cobre e prata (Figuras 4.16 e 4.17,

respectivamente).
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Figura 4.16 — Isotermas de equilibrio de adsor¢do de prata nas temperaturas de 20, 30, 40 e
60°C no sistema bindrio equimolar.
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Figura 4.17 — Isotermas de equilibrio de adsor¢do de prata nas temperaturas de 20, 30, 40 e

60°C no sistema bindrio equimolar.
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De acordo com a Tabela 4.3 e as Figuras 4.16 e 4.17, nem todos os modelos
apresentaram ajustes considerdveis aos dados experimentais, apresentando coeficientes
de correlacdo abaixo de 0,90. O modelo de LE apresentou em geral o ajuste menos
satisfatorio para descrever as isotermas de adsor¢do, principalmente na menor
temperatura (20 °C). Isso pode ser explicado pelo fato de que o modelo assume as
consideragdes ideais de Langmuir para os cdtions metdlicos (adsor¢do em monocamada
e distribuicdo homogénea de sitios ativos equivalentes) e o aumento da temperatura, a
principio, aumentaria a mobilidade dos cations e aceleraria as taxas de difusdo,
aproximando o processo das condic¢des de idealidade. Por isso o ajuste do modelo de LE
pode até ser considerado satisfatério na temperatura de 60 °C.

Os ajustes do modelo de LEM apresentou melhores resultados em geral que o
modelo LE, considerando que este modelo corrige a inconsisténcia termodindmica de que
os adsorbatos se comportam com etapas de difusdo iguais. Esse modelo apresentou os
melhores ajustes para as curvas de Ag* e Cu?" a 60 °C e para a curva de cobrea 20 °C.

O modelo LNC, que assume que os adsorbatos podem ocupar simultaneamente o mesmo
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sitio ativo, descreveu mais satisfatoriamente o comportamento empirico a 30 °C. O
modelo de Langmuir-Freundlich, que incorpora as consideragdes do modelo de
Freundlich de adsor¢do multicamada, se ajustou melhor aos dados obtidos para a prata
nas temperaturas de 20 e 40 °C.

Esses resultados s3o um indicio que o comportamento do sistema ndo estd
intimamente ligado as consideracdes ideais do modelo de Langmuir (devido ao ajuste
inferior do modelo LE em todas as curvas) e que devido a competicao e a complexidade
das interagdes impostas pela coexisténcia dos fons metélicos (além dos metais leves
presentes), diferentes relagdes sdo estabelecidas entre as capacidades de adsorcdo e a
concentracdo de equilibrio na fase fluida a depender da temperatura.

Analisando os valores de gmax preditos pelos modelos, pode-se observar que em
geral, os maiores valores foram encontrados nas temperaturas intermediérias (30 e 40
°C) e de acordo com o modelo LEM, cerca de 2 vezes maior para a prata que para o cobre.
Esse favorecimento do processo nessas temperaturas estd de acordo com as maiores
capacidades maximas de adsor¢do de cobre com o aumento da temperatura e de prata com
a diminui¢do da temperatura, de acordo com Freitas (2018). As constantes de Langmuir
(k) que fornecem uma relacdo da afinidade do soluto pelo adsorvente, foram maiores em
todos os modelos para o cobre nas temperaturas de 20 e 30 °C, o que estd de acordo com
os respectivos graficos da Figura 4.12. Nas temperaturas mais elevadas (40 e 60 °C) foi
observado um aumento das constantes para a prata, principalmente para as curvas a 60
°C, o que pode estar relacionado a uma relagdo mais favoravel entre a concentracio de
equilibrio e a quantidade adsorvida de prata. Esse resultado também pode ser evidenciado
na Figura 4.12 pela formacao de relagdes lineares nas isotermas de temperatura mais altas.

Em suma, as isotermas de bioadsorc@o e a investigagdo de modelos bindrios no
ajuste aos dados experimentais apontam para uma possivel faixa de transicdo entre
processos de quimissorcdo e fisissorcdo no intervalo de temperaturas estudadas,
relacionada a mecanismos de troca idnica, complexacao e atracdo eletroestdtica entre os
metais Ag*t e Cu®*, outros metais leves e H*, e uma relagdo de dependéncia desses
mecanismos com a temperatura. A competi¢do entre fons Ag* e Cu?* também demonstra
ser dependente da temperatura, exibindo um leve favorecimento a bioadsorcao de cobre
a 20 °C, uma intensificacdo desse favorecimento a 30 °C, e uma diminui¢do desse
favorecimento (40 °C) até que a prata passa a ser favorecida no processo a 60 °C

(denotados pelos valores de qmax, qmax,Ag, Qmax,Cu, KL,Ag, KL, Cu, KL, Ag-Cu).
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A Tabela 2.6 (Capitulo 2) reporta resultados comparativos de capacidades maximas
de adsor¢cdo empregando adsorventes alternativos na remoc¢do de prata e cobre em
sistemas multimetélicos, incluindo os resultados obtidos nesse trabalho (ajuste do modelo
LEM a 30 °C) e por Freitas (2018) na bioadsor¢ao em sistemas monometalicos. Freitas
(2018) também reporta resultados bem similares na bioadsorcio de sistemas
monometalicos de prata e cobre com diversos materiais, incluindo outras espécies de alga
Sargassum e biomateriais. Pode ser notada uma caréncia de trabalhos na literatura que
reportem a remogao desses metais em sistemas bindrios utilizando bioadsorventes
alternativos.  Adicionalmente, diversos trabalhos entre os  apresentados
(KAMPALANONWAT; SUPAPHOL, 2014; MAO; IMTIAZ; ZHANG, 2015; WANG
et al., 2011) aplicam os modelos cldssicos de Langmuir e Freundlich, sem levar em
consideracdo o cardter competitivo do sistema. Esses fatores dificultam a comparacao

entre os resultados.

4.3.6 Estudo de dessorcao: selecao do eluente

Os resultados dos testes de dessor¢do realizados com diferentes eluentes em

batelada estdo exibidos na Figura 4.18.

Figura 4.18 — Eficiéncia na recuperacdo de fons Cu**e Ag* usando diferentes eluentes.
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De acordo com a Figura 4.18 pode-se observar que os melhores eluentes na
recuperagdo do cobre foram o Na2-EDTA, HNO3 e H2SO4 nessa ordem, embora ndo haja
uma diferenca muito expressiva entre esses eluentes. Isso ocorre porque € sabido que o
EDTA, um agente quelante hexadentado, forma complexos muito estiveis com alguns
metais quando em pH abaixo de 7,0, como o Cu(Il), Hg (II) , Pb(II) e Ni(II) (MITCHELL,
1997). Na recuperacdo de prata, apenas os eluentes HNO3; e HoSO4 apresentaram uma
eficiéncia satisfatoria.

Os 4cidos mais fracos (citrico, acético e fosférico) apresentam um grau de
dissociagdo menor em solucdo e, portanto, menor eficiéncia no processo de eluicao. De
acordo com Staron, Chwastowski e Banach (2017), 4cidos orgéanicos podem atuar como
agentes quelantes capazes de complexar cations metdlicos. Quando a concentracdo de
acido é aumentada, sdo elevadas as cargas negativas na solucio repelindo o metal do
adsorvente promovendo formas complexadas em solucdo. O efeito do pH também deve
ser considerado, e o aumento da concentracdo de dcido promovendo a reduciao do pH em
geral € favordvel no processo de desfazer as ligacOes entre adsorbato-adsorvente.

A 4agua deionizada se apresentou como um eluente ndo eficiente para a dessor¢ao
de ambos os metais, como esperado, ja que os ifons metédlicos tem mais afinidade pelo
residuo. A Tabela 4.4 exibe resultados de toxicidade relativa de cada um dos eluentes e
os resultados obtidos para a perda de massa e os valores de pH no inicio e ao final de cada
ensaio de dessorc¢ao.

Em relacdo a perda de massa, todos os eluentes apresentaram valores similares entre
9,95-18,77%. Como pode ser verificada, a perda de massa associada a utilizacdo da dgua
deionizada como eluente foi de 12,27%. Esse valor leva a acreditar que as variacdes da
perda de massa obtidas ocorreram devido as etapas de filtragdo, lavagem e secagem do
bioadsorvente para a pesagem. Pode-se notar também que todos os sistemas sio
processados em meio 4cido (pH = 5,0), como € intencionado a fim de se evitar a
precipitacdo dos metais. Para os ensaios em sistema dindmico foram selecionados os
eluentes Na;EDTA como eluente seletivo de Cu(Il) e o HNO3 para a posterior
recuperagdo de Ag(I). O acido nitrico foi escolhido em relagdo ao acido sulfurico em
funcdo de apresentar menor impacto ambiental, como apontado por Freitas (2016). As

concentracdes utilizadas sdo consideradas relativamente baixas.
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Tabela 4.4 — Toxicidade associada aos eluentes utilizados no estudo de dessor¢do bem como a
perda de massa, pH inicial (pHoy) e pH encontrado no equilibrio (pH,) para os ensaios realizados
em triplicata.

Classificacao Toxicidade Perda de
Eluente IMAP (‘% mg/kg ®  massa (%) pHo PHeq
Agua ; ; 1227 +3.06 5.46+004 4,53+0,04
deionizada
HNO; HH Tier II <2000  1630+540 040+007 0.44+0,12
H,S0;4 HH Tier II 2140 1844220 025+0,04 0,38+0,09
CH;COOH  HH Tier 3310 10,05+0,92 245+001 2.56+0.,03
Acido ; 3000 995+6,15 157+0,11 1,57+0,15
Citrico
NaH,POs;  HH Tier I 12930 15,60 2,90 420+0,01 4,13 +0,05
Na,;EDTA  HH Tier I 10000% 18,77 +0.85 4.73+0,02 3,82 +0.01

@ Classificagdo do governo australiana de acordo com o potencial téxico industrial em trés
camadas: Inventory Multi-tiered Assessment and Prioritisation (IMAP). Human Health Tier I:
substancias consideradas nao perigosas ao meio ambiente e a saide humana de trabalhadores
devido ao uso industrial (NICNAS, 2018).

® Dose letal a 50% dos organismos (LDsp) em ratos administrado via oral em 4 horas de
exposicdo: valores obtidos a partir do banco de dados de seguranca dos materiais de
ScienceLab.com, Inc. ©. Disponivel em: https://www.sciencelab.com/msdsList.php. e
*Dinamica Quimica ® Quimica Contemporanea Ltda.

4.4 ENSAIOS DE ADSORCAO EM SISTEMA DINAMICO

Nesta secdo estdo descritos os resultados obtidos em sistema dindmico adsortivo
para avaliacdo da vazdo de operacdo, concentracdo total e composi¢do molar da solugdo
de entrada e avaliacdo do reuso do adsorvente e recuperagdo dos ions metalicos. Os
experimentos foram conduzidos em coluna de leito fixo e sdo divididos em: estudo
fluidodinamico (avaliacdo da vazdo de operacdo), estudo da concentracdo total e das
composi¢des molares (andlise estatistica de planejamento fatorial 22) e estudo dos ciclos
de dessor¢do (regeneracdo do bioadsorvente e recuperagdo dos metais).

Neste ponto do trabalho, vale ressaltar a caréncia de trabalhos na literatura
investigando o comportamento de sistemas multimetdlicos em colunas de adsorcdo de
leito fixo. Sabe-se que a transferéncia de massa em sistemas operando em batelada
diferem da transferéncia de massa em coluna de leito fixo (MATOS et al., 2009), o que
implica em um comportamento muitas vezes adverso ao obtido em banho finito. Freitas
et al. 2018 investigaram a adsor¢do de Ag* e Cu?* utilizando argila bentonitica. Cechinel
et al. investigaram a adsor¢@o de um residuo de efluente petroquimico contendo os metais

Cu?*, Ni** e Zn?* em macroalgas marrons (2016) e em macroalgas vermelhas (2018).


https://www.sciencelab.com/msdsList.php
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Costa (2019) avaliou a adsor¢do em sistema dindmico de fons Cr**, Ni** e Zn** em
sistemas bindrios e terndrios. Freitas et al. (2017) avaliaram a adsor¢io de fons Zn** e
Cu?* em sistema bindrio utilizando vermiculita expandida. Esses trabalhos foram
utilizados nas posteriores discussdes e comparacdes além dos resultados obtidos por

Freitas (2018) na adsor¢do monometalica de Cu®* e Ag* em coluna de leito fixo.
4.4.1 Estudo Fluidodinamico

As curvas de ruptura (C(t)/Co versus tempo) para ambos os metais em cada uma das
vazOes de entrada (Qo) da coluna foram construidas e sdo exibidas na Figura 4.19 (a-c).
Complementarmente, foram construidos gréficos individuais com as curvas de ruptura

obtidas para cada metal Figura 4.19 (d,e).
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Figura 4.19 — Curvas de ruptura do estudo fluidodindmico variando as vazdes de entrada em
0,5 (a), 0,75 (b) e 1,0 (¢c) mL.min"" e as curvas de ruptura obtidas para a prata (d) € o cobre ().
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Inicialmente, pode-se observar que os tempos de ruptura sio maiores para cobre em
todos os casos e que essas curvas exibem um formato sigmoide como esperado, € mais
alongado, sendo um indicativo de considerdvel resisténcia a transferéncia de massa.
Como pode ser notada pelo formato das curvas de prata, a resisténcia a difusdo desse fon
pode ser sugerida como menor, pois exibe um comportamento mais proximo ao ideal, que
seria representado por uma funcdo degrau (DO NASCIMENTO et al., 2014;
GEANKOPLIS, 2003; OLIVEIRA e ALFAYA, 2018). Portanto, operando em sistemas
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continuos os fons Ag* demonstraram uma maior taxa de transferéncia de massa externa
que os fons Cu?*. Esse resultado nio condiz com as propriedades dos fons avaliadas nos
estudos em batelada (subse¢do 4.3.1) para explicar a rdpida difusdo do cobre na interface
s6lido-liquido e também foi notado na adsor¢do do sistema bindrio em argila bentonita,
como reportado por Freitas (2016) em comparagao com a adsor¢do monometalica.

Pode-se observar que nos experimentos ocorre um pico pronunciado nas curvas de
prata, sendo em uma determinada faixa de tempo ap6s o ponto de ruptura da prata C/Co
> 1,0, indicando que a concentracdo de saida € maior que a concentracao de entrada. Esse
fendmeno estd associado a troca i6nica de fons Ag* previamente adsorvidos por fons Cu?*
nos sitios ativos, ja que os fons cupricos apresentam maior afinidade pelo residuo, e foi
abordado do no capitulo 2 (Figura 2.8). Outros trabalhos utilizando sistemas bindrios
contendo fons Cu?* com Ag* em argila bentonitica (FREITAS et al., 2018), Zn** em
vermiculita (FREITAS et al., 2017), Ni** em algas Sargassum filipendula
(KLEINUBING, 2009) e em sistemas ternarios com Zn** e Ni** em algas vermelhas
(CECHINEL et al., 2018).

Das Figuras 4.19 (d-e) pode-se notar que as curvas se assemelham no formato
independente da vazio de alimentacdo, porém os tempos de ruptura e exaustdo diminuem
a medida que a vazdo Qo é aumentada, como era esperado. Pode-se notar também a
intensificacdo do fendmeno overshoot inversamente proporcional ao aumento de Qo. Esse
resultado estad associado ao tempo de residéncia da solucdo na coluna, que aumenta ao
passo que a vazdo de entrada diminui, permitindo maior tempo de contato do fon Ag*
com o bioadsorvente. O maior tempo de contato ocasiona um aumento da capacidade de
adsor¢do dos fons, e consequentemente, maior quantidade de fons de prata € substituida
posteriormente por fons Cu?*,

A modelagem das curvas de ruptura ndo foi possivel ser realizada devido a
complexidade dos modelos que descrevam o comportamento da adsorcao competitiva de
sistemas multimetdlicos em sistemas dindmicos. Modelos tradicionais de curvas de
ruptura para sistemas monometdlicos ndo foram aplicados em razdo do fendmeno de
overshoot pronunciado nas curvas de prata, acarretando em ajustes muito precdrios aos
dados experimentais. A Tabela 4.5 demonstra os parametros calculados a partir das curvas
obtidas experimentalmente a fim de se avaliar a melhor vazdo. Adicionalmente, foi
determinada a eficiéncia de recuperacdo do efluente (%EREs) a partir da relacio entre o
volume tratado até a ruptura (V:) e o volume total de efluente (Vef) utilizado no

experimento.
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Tabela 4.5 — Parametros de eficiéncia de operagdo da coluna de leito fixo nas diferentes vazodes
de operacdo.

Cu2+ Ag+
Parametros 0,5 0,75 1,0 0,5 0,75 1,0
mL/min @ mL/min mL/min mL/min mL/min mL/min

t; (min) 273 157 91 155 87 32

te (min) 420 323 237 363 183 147
gr (mmol.g™") 0,515 0,436 0,344 0,286 0,239 0,110
ge (mmol.g™) 0,642 0,621 0,530 0,387 0,286 0,176
%Rem; 98,06 96,35 98,17 95,81 95,07 89,71
%Rem, 79,47 66,63 58,12 55,37 54,12 31,06
Hztm (cm) 1,78 2,67 3,16 2,35 1,48 3,34
Ver (mL) 400 600 800 400 600 800
V: (mL) 136,5 117,8 91 77,5 65,3 32
%EREs 34,1 19,6 11,4 19,4 10,9 4,0

De acordo com os resultados apresentados na Tabela 4.5, as capacidades de
adsorc¢do util (até a ruptura) e total (até a exaustdo) diminuem com o aumento da vazdo,
bem como os percentuais de remocdo util e total. A altura da ZTM foi obtida na menor
vazao para o cobre e na vazao intermedidria para a prata. As capacidades de adsor¢do e o
%Rem, confirmam a maior seletividade do bioadsorvente pelos fons Cu?*. Os maiores
percentuais de eficiéncia de recuperacdo do solvente também foram obtidos na menor
vazdo testada para ambos os metais. Dessa forma, a vazdo escolhida para prosseguir os
ensaios foi a menor vazao estudada nesse sistema: 0,5 mL/min.

Nos estudos das solugdes monocomponentes de Ag* e Cu®* os melhores valores dos
parAmetros também foram obtidos na vazdo de 0,5 mL.min! para ambos os metais
individualmente na adsorcdo com residuo acidificado de alga Sargassum filipendula
(FREITAS, 2018). Sabe-se que, velocidades altas de entrada de efluente na coluna de
leito fixo podem promover um empacotamento excessivo das particulas devido a pressao,
levando ao bloqueio de sitios adsorptivos e diminuindo a eficiéncia do processo como
consequéncia (OLIVEIRA e ALFAYA, 2018). Dessa forma, o estudo das vazdes de
entrada se faz essencial na operagdo da coluna.

Em geral, os processos de adsor¢do em larga escala empregando colunas de leito
fixo s@o operados até que o ponto de saturacao seja atingido, o que corresponde ao dltimo
instante em que a coluna € capaz de produzir um efluente com concentracdes minimas de
poluentes (KARUNARATHNE e AMARASINGHE, 2013). Os tempos de ruptura
obtidos nos ensaios podem ser considerados bastante atrativos para aplica¢des industriais.

A eficiéncia na recuperacdo do efluente também foi bastante satisfatéria, sendo possivel
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operar em um ciclo atingindo 34,1 e 19,4% de remog¢do de Cu®* e Ag*, respectivamente,

nas condicoes estudadas.

4.4.2 Estudo do efeito da concentracao total e das composicoes molares

As curvas de ruptura para os ensaios obtidas nos experimentos do planejamento
experimental 22 estdo representadas na Figura 4.20. Pode-se notar que, em geral, a medida
que a concentra¢ao dos metais aumenta, diminui o tempo de ruptura, conforme o esperado
considerando que os sitios ativos sd@o preenchidos mais rapidamente na presenca de
concentracdes mais altas de metal. Os ensaios 3, 4, e 5 que representam o ponto central
realizado em triplicata, exibiram curvas com perfil semelhante, corroborando com a

reprodutibilidade do experimento.
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Figura 4.20 — Curvas de ruptura para os metais nos ensaios do planejamento experimental 22
com triplicata do ponto central.
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O fendmeno de overshoot foi novamente observado em todas as curvas de adsor¢ao
de prata e como esperado, foi consideravelmente menos pronunciado para o sistema
contendo 75% de Ag* em composi¢do. Esse resultado corrobora com a premissa de que
a presenca de fons cupricos € responsdvel pelo deslocamento de fons de prata (quando
C/Cp > 1) e que a medida que a concentragdo desses ions aumenta, o efeito € intensificado
(CECHINEL et al., 2016; COSTA, 2019; KLEINUBING, 2009). Freitas (2016) reportou

0 mesmo comportamento da adsor¢do binaria de Ag*/Cu* em argila bentonitica, sendo
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que nos ensaios em que a concentracio e a fracdo molar de Cu®* eram inferiores, o efeito
de overshoot nao foi observado.

A partir das curvas de ruptura, foram calculados os parametros da adsorcdo
dinamica utilizados como resposta na avaliacdo estatistica do planejamento. Os resultados
das respostas avaliadas no planejamento experimental (t., - € Hzrm) estdo apresentados

na Tabela 4.6 e 4.7 para o cobre e a prata, respectivamente.

Tabela 4.6 — Condicdes experimentais e respectivos resultados das respostas para a adsor¢do
competitiva de Cu(Il) nos ensaios realizados no planejamento experimental 22.

. Co,cu Coa t; qr Hzrm
Ensaio (mmol.L?) (mmol.gL'l) (min)  (mmol/g) (cm)
1 0,5 0,5 600 0,5608 2,371

2 1,5 1,5 194 0,5032 1,657

3 1,0 1,0 275 0,5148 2,297

4 1,0 1,0 273 0,5148 1,783

5 1,0 1,0 274 0,5141 2,099

6 0,5 1,5 510 0,4812 2,169

7 1,5 0,5 211 0,5911 2,179

Tabela 4.7 — Resultados das respostas para a adsor¢do competitiva de Ag(I) para os ensaios
realizados no planejamento experimental 22.

. Co,cu Coa tr qr Hzrm
Ensaio (mmolLY) (mmolL")  (min) (mmol/g)  (cm)
1 0,5 0,5 269 0,2377 1,689

2 1,5 1,5 110 02699 0,968

3 1,0 1,0 150 0,2593 1,057

4 1,0 1,0 155 02893 0,773

5 1,0 1,0 148 02734 0,960

6 0,5 1,5 144 14435 2,157

7 1,5 0,5 165 0,1970 2,179

A partir da variacdo nas respostas obtidas, foram construidos grificos de Pareto e
superficies de resposta para ambos o cobre (Figura 4.21) e para a prata (Figura 4.22) com
auxilio do software Statistica Experimental Design®. Também foi estimado o erro puro

dos ensaios a partir da triplicata realizada para o ponto central (ensaios 3, 4 € 5).



123

Figura 4.21 — Gréificos de Pareto e superficies de respostas obtidas para as varidveis t., g: €
Hzrwm na adsorcao de cobre (II).
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Figura 4.22 — Gréificos de Pareto e superficies de respostas obtidas para as varidveis t., g: €
Hzrm na adsorgéo de prata (I).
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A partir da andlise estatistica do planejamento, pode-se observar que as

concentracdes de entrada de ambos os metais sdo estatisticamente significativas nos

tempos de ruptura, bem como a interacdo das varidveis. Para os tempos de ruptura do



125

cobre, a concentracdo de entrada de prata influencia em menor extensdao que a
concentracdo de entrada de cobre nos tempos de ruptura da prata. Esse resultado
demonstra um comportamento similar ao obtido nos ensaios cinéticos, onde o tempo de
equilibrio de prata é consideravelmente retardado com o aumento da concentragio de
cobre em solucdo. Analisando as superficies de resposta para ambos os metais, nota-se
que o tempo de ruptura de ambos os metais diminui com a diminui¢do da concentragcdao
de entrada dos fons para o intervalo estudado.

As capacidades de adsorcdo até a ruptura dos leitos de cobre e prata foram
estatisticamente influenciadas pelas concentragdes de entradas e suas interacgoes,
sobretudo a concentracdo de entrada de prata, o que reafirma a competi¢cdo dos ions por
sitios ativos comuns presentes no biomaterial. De acordo com as superficies de resposta
geradas, no intervalo estudado pode-se notar que g, para o cobre aumenta a medida que a
concentracdo de alimentacdo de cobre aumenta e a de prata diminui. Analogamente, q;
para a prata aumenta com o aumento da concentracdo de prata e diminui¢do da
concentracdo de entrada de cobre. Sendo assim, as concentragdes de cada um dos metais
nao estavam em excesso em nenhum dos ensaios realizados, € um aumento na
concentracdo de entrada de um dos metais dentro do intervalo estudado, promoveria um
aumento na capacidade de adsor¢do do mesmo.

No intervalo de concentragdes estudado, nenhuma das varidveis teve significancia
estatistica na altura da ZTM de cobre e apenas a interacdo entre as concentracoes
apresentou significancia na altura da ZTM de prata. Os valores de Hzrm de cobre e prata
diminuem com o aumento da concentracdo de ambos os metais, como € esperado ja que
a maior quantidade de ions adsorbato promove uma diminuicdo na resisténcia a
transferéncia de massa no filme liquido externo as particulas de bioadsorvente (DO
NASCIMENTO et al., 2014).

O erro obtido no experimento pode ser considerado baixo para as trés respostas, se
apresentando considerdvel apenas na varidvel Hzrm. Freitas et al. (2018) também
reportaram um aumento nos tempos de ruptura de cobre com o aumento da concentragdo
de Ag* e diminui¢do da concentra¢do de fons Cu*. Os autores também encontraram os
menores valores de Hzrm nas maiores concentragdes totais de metais, como apresentado

nesse trabalho.
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4.4.3 Ciclos de dessorcao e regeneracao do bioadsorvente

Sistemas de trocadores idnicos no tratamento de dguas residuais operando em modo
continuo sdo escassos na literatura e o comportamento das macroalgas em ciclos
consecutivos de saturacdo, regeneracdo e lavagem sdo essenciais para o design do
processo e aplicacdo em escala industrial (CECHINEL et al., 2018). O reuso do
adsorvente em multiplos ciclos de adsor¢ao e dessor¢do estd inevitavelmente atrelado a
uma perda de eficiéncia ao longo dos ciclos em termos de capacidade de adsorcao. Isso
ocorre devido a processos de dessor¢do incompleta e/ou a ocorréncia de processos de
quimissor¢do, havendo uma diminuicdo continua da quantidade de sitios ativos
disponiveis (CHANG et al., 2016).

E sabido que no processo de remogio dos metais presentes nos sitios ativos de algas
marinhas marrons, parte da biomassa € perdida levando em consideracdo que o alginato
pode ser convertido a forma protonada, ou no caso do uso do sal de EDTA dissddico, a
forma soluvel do polimero (alginato de sodio) e ser arrastado na corrente de dessor¢ao
(FIGUEIRA et al., 2000). Esse inconveniente geraria uma diminuicao mais acentuada na
eficiéncia da adsorcdo devido as perdas de sitios ativos associada a regeneracdo do
bioadsorvente.

Kratochvil and Volesky (1998) propuseram um pré-tratamento de bioadsorvente de
algas marinhas com solu¢des de Ca(OH), e observaram que o fon Ca?* atuou através de
mecanismos de troca idnica na formacao da rede de alginato de calcio (Figura 2.6) que
permanece reticulado nas particulas e minimizou a perda de sitios ativos durante os
processos de regeneracao dos bioadsorvente. Por essa razdo, novos testes em batelada
utilizando os eluentes selecionados previamente (EDTA dissddico e dcido nitrico) foram
realizados para avaliar o efeito da concentracdo desses eluentes e o efeito da presenca de
ions de Ca®* na eficiéncia de recuperacdo dos metais e minimizacio das perdas de sitios

ativos durante os ciclos de regeneracdo para os estudos posteriores na coluna de leito fixo.
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Figura 4.23 — Teste de dessor¢do variando as concentracdes dos eluentes selecionados: A (Na,-
EDTA 0,001M e Ca(NO3), 0,001M), B (Na,-EDTA 0,005M e Ca(NOs), 0,005M), C (Na,-
EDTA 0,001M), D (HNO; 0,1 M) e E (HNOs 1,0 M).
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Avaliando os resultados demonstrados na Figura 4.23, pode-se observar que a
presenca do sal de cdlcio na solu¢do de EDTA (eluente A) aumenta em pequena extensao
a eficiéncia de recuperagio de fons Cu?* e diminui em fons Ag* em compara¢do com a
solu¢do de EDTA ausente de ions Ca®* (eluente C). A concentra¢do de EDTA cinco vezes
mais alta no eluente B ndo demonstrou um aumento considerdvel na recuperacio de Cu?*
em comparacdo ao eluente A (aumento de 0,589 para 0,602). Portanto, os ensaios de
dessor¢do seletiva de fons Cu* foram conduzidos com o eluente A.

Comparando os eluentes D e E, pode-se observar que o aumento de dez vezes na
concentracdo de &4cido nitrico promoveu um aumento de 540% na eficiéncia de
recuperagdo de fons Ag* e 168% na eficiéncia de recuperago de fons Cu?*. Esse resultado
estd de acordo com a literatura que reporta que uma diminuicdo no pH favorece o
deslocamento dos fons metdlicos da biomassa pelos fons H* (em excesso em ambientes
acidos) através do mecanismo de troca idonica (CECHINEL et al., 2016; HOSSAIN et al.,
2012). Por esse motivo, a dessorcdo seletiva dos fons Ag* foi conduzida apds a dessor¢do
dos fons Cu?** empregando o eluente E.

Para os ensaios de dessorc¢do foram conduzidos 2 ciclos de adsorcao utilizando uma
vazdo de 0,5 mL.min"! e as condi¢des do ponto central do planejamento fatorial (Co ag)
= Cocuap = 1 mmol.L"). Para cada ciclo foi realizada uma operagdo de dessor¢do

utilizando inicialmente uma corrente de Na;-EDTA 0,001 M e Ca(NO3)2 0,001 M até que
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a concentracdo de cobre atingisse o equilibrio seguido de uma corrente de HNOj3 (1,0 M)
até que a concentracdo de prata atingisse o equilibrio. A Figura 4.24 (a) e (b) mostra os
perfis de concentragdo dos metais na saida da coluna durante os processos de adsorcao e

dessor¢do seletiva para o primeiro e segundo ciclo, respectivamente.

Figura 4.24 — Perfis de concentragdo de saida dos metais nos ciclos de adsorcdo e dessor¢ao
promovidos em coluna de leito fixo (Coag= Co,cu= 1,0 mmol/L).
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De acordo com a Figura 4.24 pode-se notar que no primeiro ciclo de adsor¢ao os

resultados foram similares aos obtidos anteriormente com os ions de prata apresentando
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um intensificado efeito de overshoot. A primeira etapa da dessor¢do demonstrou ser
bastante eficiente na recuperacdo de fons Cu?*, apresentando elevada concentracdo de
fons no inicio e rdpido decaimento até o equilibrio, préximo de zero. Pode-se observar
que a recuperagdo de fons prata foi praticamente nula durante toda a primeira etapa de
dessor¢do, justificado pela alta estabilidade do complexo Cu?’*-EDTA (MITCHELL,
1997). Esse resultado é bastante desejado para a operagcdo em sistema continuo, pois
significa a obtencdo de solu¢cdes muito concentradas de cobre, que favorecem a sua
recuperacao por outros processos alternativos, como a precipitacio (KRATOCHVIL
AND VOLESKY, 1998). Na segunda etapa, pode-se observar que remogao de cobre foi
praticamente nula, embora esse ion tenha apresentado alta capacidade de recuperacao
(similar a obtida com Na2-EDTA). Esse resultado indica que o primeiro eluente foi capaz
de recuperar os ions de Cu®* possiveis de serem recuperados préximos da totalidade. Os
ions de prata foram recuperados em menor grau e o equilibrio foi atingido apenas apds
10 horas e a concentracdo final se apresentou consideravelmente acima de zero. Esses
resultados estdo de acordo com os bons ajustes obtidos pelo modelo de Langmuir-
Freundlich (apresentado na subsecao 4.3.5) e corroboram com a hipdtese de adsor¢do em
multicamadas, em que as camadas dos ions sdo deslocadas gradativamente até a tltima.
Também pode ser apontada a presenca de processos de quimissorcdo combinados a
processos de fisissorcdo, como foi discutido através da aplicacdo dos modelos
matematicos as isotermas de bioadsorcdo (subsecdo 4.3.5). Freitas (2018) realizou um
estudo das grandezas termodindmicas envolvidas nos processos de bioadsor¢do dos
sistemas monometdlicos, e também apontou a natureza de diferentes processos
envolvidos, a depender da temperatura de operacdo da adsorcao.

No segundo ciclo de adsor¢do ocorreu um deslocamento acentuado do ponto de
ruptura da prata (de 148 para 10 minutos), indicando uma elevada perda da capacidade
de adsorcdo desses fons em comparagdo ao primeiro ciclo. Esse deslocamento ocorreu
em menor grau para os fons cipricos (de 229 para 170 minutos). Esse resultado também
pode ser associado a uma predominancia de processos quimicos envolvidos na
bioadsor¢dao do ifon de prata. A primeira etapa de dessor¢do no segundo ciclo se
apresentou semelhante ao ocorrido no segundo ciclo com a recuperagdo rapida de grande
quantidade de fons cupricos. Ocorreu também a presencga elevada de fons Ag* no inicio
da etapa de dessorcdo. Esse resultado pode estar associado ao fato de que a etapa de
dessorcao nao foi processada até o equilibrio completo dos dois metais, e devido ao

fendmeno de overshoot, um excedente de ions Ag* contidos na coluna pode ter sido
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liberado na primeira etapa de eluicdo. A segunda etapa de dessor¢do demonstrou baixo
potencial de recuperacdo de fons prata, confirmando a hipdtese de processos de
quimissor¢do envolvidos, tornando impraticivel a recuperacdo desses ions apds o
primeiro ciclo. Por essa razao, ciclos posteriores de bioadsor¢ao e dessor¢ao nao foram
conduzidos.

Para melhor avaliar os percentuais de metais recuperados, foram calculadas as
quantidades de metais envolvidas nos processos a partir dos perfis de concentragao dos
metais na saida da coluna em relacdo a capacidade de adsor¢dao do primeiro ciclo

utilizando a Equacdo 3.5 (Figura 4.25).

Figura 4.25 — Eficiéncia de adsor¢io e dessor¢io de fons Ag* e Cu®* em relagdo a capacidade
de adsor¢do no primeiro ciclo.
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Podem-se observar as altas recuperagdes de fons Cu?* com a aplicagdo de EDTA
como eluente. O eluente HNO3 demonstrou capacidade de recuperar uma quantidade

considerdvel de fons Ag* no primeiro ciclo de adsorcao, porém a efici€éncia da coluna na
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adsorcdo de fons prata é consideravelmente baixa no segundo ciclo (34,5%). Resultados
similares foram encontrados por Cardoso (2017) na bioadsor¢cao de Zn* em coluna de
leito fixo empregando o residuo da biomassa. O autor sugere a inutilizagdo da coluna para
um terceiro ciclo e justifica a utiliza¢do do residuo na bioadsor¢do dos metais por ser um
material de baixo custo, abundante e residual da inddstria de produg¢do de alginato, apesar
da baixa capacidade de regeneracdo do biomaterial apés o segundo ciclo, além de
demonstrar altas capacidades de adsor¢do compardveis aos adsorventes comerciais pelos

ions estudados.

4.5 CARACTERIZACAO DO BIOADSORVENTE

Nesta secdo estdo descritos os resultados obtidos para as andlises de caracterizacao
realizadas no material bioadsorvente acidificado antes e apds a adsor¢do em coluna de

leito fixo.

4.5.1 Avaliacao dos grupos funcionais

A andlise de FTIR foi realizada para investigar os grupos funcionais presentes no
biomaterial e suas modificagdes apds a adsor¢do. Sabe-se que um deslocamento das
bandas caracteristicas de absor¢do na regido do infravermelho que representam um
determinado grupo funcional ocorre como consequéncia da formagao de ligagdes iOnicas
ou covalentes com cations metélicos nas regides proximas, mudando a frequéncia de
vibragdo dos dtomos adjacentes.

Freitas (2018) avaliou as modificacdoes acarretadas no bioadsorvente apds o
tratamento de solucdes monometélicas de Cu(Il) e Ag(I) de experimentos cinéticos por
meio de andlises de FTIR. Foi observado que a bioadsor¢do de Cu?* envolveu mudangas
nas bandas caracteristicas dos grupos carboxilicos e alcodlicos em maior grau e grupos
amino e hidroxila em menor grau. A bioadsor¢cdo de ions Ag* foi relacionada
principalmente aos grupos carboxila, alcodlicos e aminos, acompanhada em menor grau
da mudanca nas bandas relacionadas aos grupos hidroxila, sulfonato € manurdnico. O
estudo do bloqueio dos grupos funcionais demonstrou que a capacidade de bioadsor¢cao
de cobre € diminuida significativamente quando os grupos carboxilicos sao inativados,
enquanto que a capacidade de bioadsor¢do de prata diminui com o bloqueio dos grupos
carboxilicos e sulfonatos. Esses resultados estdo de acordo com a Teoria HSAB das
preferéncias por ligantes propostas por Nieboer e Richardson (1980) e Pearson (1968a e

b).
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A Figura 4.26 mostra o espectro obtido para o bioadsorvente apds o processo de
bioadsor¢do em sistema competitivo operando em coluna de leito fixo nas condi¢des do

ponto central apresentado na subsecao 4.3.2 deste trabalho.

Figura 4.26 — Espectros de absor¢@o na regido do infravermelho do bioadsorvente e do
bioadsorvente apds tratamento de solugio contendo Ag*/Cu?*.
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Pode-se observar nos espectros que as curvas foram intensamente modificadas apds
o tratamento da solucdo bindria, deslocando os picos em suas respectivas bandas de
absor¢do para o bioadsorvente na condicdo de saturacdo (condi¢do de preenchimento de
todos os sitios ativos disponiveis).

De acordo com a Figura 4.26 pode-se notar o pico entre 3600-3200 cm'!
caracteristico de materiais celuldsicos no bioadsorvente. Esse pico largo representa as
vibragdes axiais (deformacdes angulares) das ligacdes N-H e O-H presentes nos grupos
aminos e carboxilicos da celulose e do alginato e proteinas e lipideos da parede celular
das algas (BISWAS et al., 2017; CECHINEL et al., 2018). O pico em torno de 2931 cm"
! representa a vibragdo da ligacdo alifdtica C-H em grupos metil presentes na celulose e
em outros biopolimeros (CECHINEL et al., 2018). As vibragdes assimétricas axiais dos
fons carboxilatos podem ser identificadas no pico em 1620 cm’' enquanto que as

vibragdes simétricas axiais por volta de 1423 cm™!, e o pico em 1525 cm™! é apontado
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como ligagdes NH» presentes nas proteinas. A banda de vibragdo por volta de 1250 cm!
pode ser atribuida a presenca de ésteres sulfatados do biopolimero fucoidana e em 1164
cm’! as vibragdes axiais simétricas dos dcidos sulfénicos (SOs), caracteristica dos
polissacarideos da biomassa de alga. Os picos intensos em 1056 e 1031 cm™! podem ser
relacionados as vibragdes axiais das ligacdes C-OH em grupos alcodlicos (BISWAS et
al., 2017; CECHINEL et al., 2018; CHEN e YANG, 2006; FOUREST e VOLESKY,
1996; HE e CHEN, 2014; MATHLOUTHI e KOENIG, 1986; SHENG et al., 2004). Os
grupos manurdnico e gulurdnico presentes no alginato foram observados por volta de 817
cm! (LEAL et al., 2008; MACKIE, 1971).

No bioadsorvente contaminado observa-se que os picos apontados anteriormente
como vibracdes dos grupos carboxilicos, aminos e alcodlicos foram deslocados e em
alguns casos até desapareceram, indicando a participacdo efetiva desses grupos na
remog¢do dos metais no meio liquido. Resultados similares foram reportados por Fourest
e Volesky (1996) e Freitas (2018). Os picos 3166, 3082, 2876, 2931 e 2879 cm'! estdo
associados a diferentes tipos de estiramentos (deformacdes angulares) da ligacdo C-H
presentes nos biopolimeros complexados aos cations metalicos. Sheng et al. (2004)
reportaram a banda de 1620 cm™ como grupos carboxilatos COO-M, sendo M os metais
leves que ocorrem naturalmente na alga Sargassum (M=Na*, K*, Ca2* ou Mg?>*). Essa
banda é notadamente modificada podendo ser relacionadas aos picos observados em 1722
e 1704 cm, regido de absor¢io da carbonila (C=0, 1715 cm™) e apresentada
caracteristicamente como picos fortes (alongados e profundos). Esse resultado corrobora
com a participacdo dos grupos carboxilicos na adsorcdo e € um indicio da significativa
contribuicdo do mecanismo de complexacdo dos cdtions metédlicos, modificando a
estrutura do fon carboxilato. Esse mecanismo € apontado por Schiewer e Volesky (2000)
como sendo um dos responsaveis na remog¢ao de cations metalicos.

Os picos observados para as ligacdes C-OH nos grupos alcodlicos e para os grupos
NH> presentes nas proteinas da biomassa ndo foram observados no bioadsorvente
contaminado bem como os picos intensos observados em 1110 e 1151 cm!, apontado por
Petrova et al. (2015) como caracteristico das ligacdes S=O em grupos sulfonicos
apresentando fons Ag* e Cu?*. Também € possivel notar o deslocamento € o surgimento
de novos picos fortes (756, 812 e 851 cm™') na regidio caracteristica dos acidos G e M,

reiterando a participacdo do alginato remanescente da extracdo na remocao dos metais.
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4.5.2 Avaliacao da morfologia e mapeamento da superficie

Freitas (2018) avaliou a superficie do residuo da extracdo do alginato antes e apds
a etapa de acidificacdo pelas anélises de MEV-EDX. O autor reportou a importancia do
processo de acidificacdo na remogao de cristais de cdlcios presentes na superficie da alga
mesmo apds a extracdo e também na remocdo de diatomdceas, microrganismos
unicelulares presentes em grandes quantidades em algas marinhas (Tesson, 2009).
Considerando que o material bioadsorvente foi preparado como proposto por Freitas
(2018), a analise MEV-EDX foi realizada apenas com o bioadsorvente apds o processo a
contamina¢cdo com mistura bindria (Figura 4.27) e comparada com os resultados ja

reportados.

Figura 4.27 — Micrografias com ampliagdo de 1000x e 2000x para o bioadsorvente

contaminado apéds adsor¢do de fons Ag* e Cu®'.
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Freitas (2018) destacou a presenca de emaranhados e rupturas e uma superficie
irregular e rugosa, observados também por Cardoso (2017) e Costa (2019) e que pode ser
atribuido a extracdo do alginato, que é o principal componente da matriz celular externa
da alga (DAVIS et al., 2003). Na Figura 4.27 pode-se notar uma superficie irregular,
porém mais lisa que a anterior. Esse resultado € um indicativo de que a adsor¢ao ocorre
principalmente na superficie do biomaterial e foi reportado em outros trabalhos utilizando
o residuo de Sargassum filipendula (CARDOSO, 2017; COSTA, 2019; FREITAS, 2018).
Nao € observada a presenca de cristais de diatomdaceas na superficie do bioadsorvente
contaminado.

A estrutura ndo apresenta poros evidentes, o que estd de acordo com os baixos
valores de area superficiais comumente associados a biomassa de algas aplicadas a
adsor¢do (CECHINEL et al., 2018). Também foi possivel realizar um mapeamento da

presenca dos elementos presentes na superficie do bioadsorvente através da
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espectroscopia por energia dispersiva. A Figura 4.28 exibe a presenca de dtomos de prata

(em vermelho) e de cobre (em azul) sobre a superficie do bioadsorvente.

Figura 4.28 — Mapeamento de d4tomos de prata (em vermelho) e cobre (em azul) sob a
superficie do bioadsorvente (a esquerda) e em contraste com um fundo branco (a direita) em
micrografia com ampliacao de 1000x.
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Observando o mapeamento dos metais na superficie, pode-se concluir que a
bioadsor¢do ocorre de maneira homogénea ja que nao ha pontos de concentracao de um
dos metais ou de ambos em regides especificas do bioadsorvente. Esse resultado pode ser
explicado pela participacdo dos diferentes grupos funcionais (carboxilicos, dlcoolicos,
hidroxilas, aminas e sulfonatos), presentes ao longo de toda a extensdo da matriz celular
externa do biomaterial, como apontado na subsecdo 4.5.1. A distribuicdo homogénea de
prata e cobre em sistemas monocompostos foi observada por Freitas (2018) e outros
trabalhos reportam resultados similares para outros metais toxicos na adsorcado com o
residuo da extracdo de alginato da Sargassum filipendula (Bertagnolli et al., 2014;
Cardoso et al., 2017a; Costa et al., 2018). Pode-se observar também a predominancia de
fons cobre, de acordo com a maior afinidade do residuo por fons divalentes, como
discutido anteriormente.

A Tabela 4.8 sumariza a composi¢ao elementar quantitativa do bioadsorvente antes
e apds o processo de adsorcdo obtido por Freitas (2018) em solugdes monocomponentes
dos metais Ag* e Cu?* e nesse estudo para a solu¢do bicomponente. Nesse estudo, foram
realizadas cinco leituras de diferentes particulas para garantir resultados representativos

e os desvios padrdes das medidas sao exibidos na Tabela 4.8.
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Tabela 4.8 — Composicdo quimica elementar do bioadsorvente antes e apds os processos de
adsorc¢do estudados. Os valores de oxigénio e carbono (~89%) foram desconsiderados devido a
baixa precisdo associada a técnica analitica para estes 4tomos em abundancia em biomateriais.

Bioadsorvente acidificado (% m/m)

Elemento Pré-processo? Pés-processo Pos-processo  Poés-processo
P (Cu2+)a ( Ag+)a (Cu2+/ Ag+)b
Ag - - 67,274 15,35 +4,14
Cu - 85,939 - 61,84 + 13,07
Al 4,209 1,285 - 1,55 £0,26*
Ca 14,478 3,141 4,401 1,55 +0,60%*
Mg 7,071 - 1,743 -
Na 52,189 - 14,342 -
S 14,141 6,294 10,301 16,90 + 3,93
Si 7,912 2,712 2,298 2,80 +0,56

aFreitas (2018); Peste trabalho.
*Identificados em concentracdes muito baixas em algumas das medidas realizadas.

Pode-se observar pelos resultados reportados por Freitas (2018) e obtidos nesse
trabalho que os metais leves como célcio, magnésio e s6dio s@o diminuidos como
apontado pelo estudo da avaliagdo do mecanismo de troca idnica (subsecao 4.3.3), com
énfase para o sodio e calcio. O excesso de ions Na* pode ser atribuido a ultima etapa da
extracdo de alginato, onde foi utilizada uma solucio saturada de carbonato de sddio.
Como discutido anteriormente, a rede de alginato € mais facilmente estabilizada com ions
divalentes (DAVIS et al., 2003; LEE e VOLESKY, 1997), explicando a remocgao
completa de sédio do material no sistema com fons Cu?* e na mistura bindria. A prata
demonstrou maior resisténcia em deslocar o fon Na* presente nos grupos funcionais da
alga devido as propriedades do fon. O mesmo comportamento é observado em similar
extensdo para o fon Mg?*, cujo deslocamento pela prata é ainda mais dificil devido a
diferenga de cargas. O elemento K ndo pode ser identificado provavelmente devido as
baixas concentracOes em relagdo a sensibilidade da andlise. Costa et al. (2016) reportaram
a significativa reducao dos fons K* apds a extracdo do alginato.

Esses resultados indicam que o mecanismo de troca idnica ocorre com grande
importancia no processo de bioadsor¢do, sendo os fons de metais leves Ca®*, Mg>* e Na*
deslocados pelos fons Ag* e Cu?, e esse efeito sendo mais intensificado na adsorc¢do de
Cu?* que de Ag*, devido as propriedades quimicas do fon. Outros autores apontam a
presenca de Si como sendo resquicios de conchas de diatoméceas removidos parcialmente
ao longo do processo e S presente nos grupos sulfonatos da fucoidana da matriz externa

(CARDOSO, 2017; NISHIKAWA, 2017; FREITAS, 2018). A presenca de outros
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elementos pode estar relacionada também a estrutura das diatomdceas (TESSON et al.,
2009).

De acordo com os resultados reportados, também é possivel destacar a presenca de
cobre compondo o material em uma quantidade 4 vezes maior que a prata, o que corrobora
com a maior afinidade de cobre pelo residuo e que pode ser apontado como uma
caracteristica da operagdo em modo continuo. Como foi demonstrado nas curvas de
ruptura, o fon cobre adsorve preferencialmente substituindo parte da quantidade de Ag*
previamente adsorvida até que a concentracdo de saida de ambos os metais atingiram o

equilibrio.
4.5.3 Avaliacao da porosidade das particulas

A partir das andlises de picnometria a gas hélio e porosimetria de merctrio foram
conduzidas para obtencdo da massa especifica real e aparente, respectivamente. A
porosidade da particula foi calculada utilizando a Equacgdo 3.9 e estdo mostrados na

Tabela 4.9.

Tabela 4.9 — Resultados obtidos para andlise do bioadsorvente acidificado antes e apds a
bioadsor¢do de fons Ag*/Cu**

Propriedade Bioadsorvente con taﬁ?sgszrngfcuz "
Preat (g.cm™) 1,5127 £ 0,0001 1,550 + 0,003
Paparente (g.cm'3) 1,4280 1,3566
Porosidade € (%) 5,56 12,48

De acordo com os resultados pode-se notar que houve um aumento da densidade
real no residuo contaminado, que pode ser explicado pelo preenchimento de uma grande
quantidade de poros vazios presentes no material ap6s a bioadsorgao por fons Ag* e Cu?*,
A diminuicdo da densidade aparente ocorreu como esperado, j4 que a porosimetria
considera o volume total do sélido considerando os poros vazios e o volume superficial,
alterado pelo processo de adsor¢do como evidenciado pela andlise de MEV (subsecdo
4.5.2). O aumento considerdvel na porosidade pode ser atribuido a expansao do material
e dos poros devido a passagem de liquido por toda extensdao do bioadsorvente na coluna.

A andlise de porosimetria consiste em preencher os poros do material por aplica¢io
de pressdo no processor de intrusio. A medida que a pressdo aumenta, poros menores
podem ser preenchidos e a distribuicdo do volume desses poros pode ser obtida, como

mostrado na Figura 4.29.
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Figura 4.29 — Distribuicdo do diametro dos poros presentes no bioadsorvente acidificado antes
e ap6s a bioadsorcdo de fons Ag*/Cu®*
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Similarmente ao resultado reportado por Freitas (2018) para o tratamento com as
solucdes monometélicas de cobre e prata, a distribuicio do volume de poros apds a
bioadsor¢do apresenta poucas variacdes em relacdo ao bioadsorvente. Pode-se observar
uma diminui¢@o no incremento de intrusao nos poros com didmetro entre 80000 e 160000
nm apds a operagao, sendo um indicativo de que a bioadsor¢cdo ocorre com poros nessa
faixa de volume. De acordo com a classificagdo internacional, o material pode ser
classificado essencialmente como macroporoso, poros com larguras maiores que 50 nm

(TUPAC, 2001).

4.5.4 Avaliacao das analises térmicas

A andlise termogravimétrica (TG) avalia as mudancas de massa ocasionadas pela
interacdo com a atmosfera, vaporizacdo e decomposic¢do e a andlise térmica diferencial
(DTA) € capaz de identificar os processos fisicos e quimicos atrelados a uma variacao de
energia ocorrendo com o aquecimento do material em relacao a um material de referéncia
(ALMEIDA, 2004). As Figuras 4.30 e 4.31 apresentam as curvas de TG e DTA para o

bioadsorvente puro e apds a contaminac¢io com Ag* e Cu?*,
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Figura 4.30 — Resultados obtidos nas andlises de TG e DTA para o material bioadsorvente
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Figura 4.31 — Resultados obtidos nas analises de TG e DTA para o material bioadsorvente apds
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Nas curvas de TG pode-se observar que em geral a massa do bioadsorvente diminui
com o aquecimento e apresenta dois degraus caracteristicos até atingir o equilibrio de
perda de massa, em 550 °C para o bioadsorvente e 800 °C para o bioadsorvente
contaminado. No primeiro degrau a perda de massa foi de 14,16 e 7,09 % para o
bioadsorvente antes do tratamento e apds, respectivamente. No segundo degrau para o
bioadsorvente e o bioadsorvente contaminado, 56,16 e 53,45 % da massa é perdida
respectivamente. Esse resultado demonstra que a presencga dos ions metalicos ligados aos
grupos funcionais superficiais aumenta a estabilidade térmica dos intermedidrios
formados durante o aquecimento, e que o bioadsorvente apresenta estabilidade térmica
para ser aplicado em condicdes operacionais de temperatura comuns de processos de
adsorcdo. As curvas de TG ndo se apresentaram como degraus de forma completamente
definida, o que era esperado devido a natureza complexa do material. Degraus bem
definidos sdo caracteristicos da decomposi¢ao térmica de substancias puras (ALMEIDA,
2004).

Nas curvas de DTA podem-se observar picos endotérmicos (com convidade para
baixo) para ambas as amostras em temperaturas menores que 100 °C (62 °C para o
bioadsorvente e 87 °C para o bioadsorvente contaminado). Esses picos sdo caracteristicos
da perda de umidade (moléculas de dgua coordenadas ao biomaterial) e foram observados
em outras espécies de alga marrom como a Sargassum tenerrimum (BISWAS et al.,2017)
e Laminaria japonica (YU et al., 2008).

Na faixa de temperatura 200-400 °C pode-se observar que ocorre a primeira etapa
de combustao do material com liberagdo de substancias voléteis e produgdo de char. Dois
picos exotérmicos foram notados em ambos os biomateriais. O primeiro corresponde a
decomposicdo dos carboidratos presentes no material enquanto que o segundo pico, em
temperaturas superiores a 300 °C representa a decomposicao da fragdo proteica. Essa
etapa estd associada a uma grande perda de massa (mais de 50%, como pode ser visto nas
curvas de TG) e essa perda de massa ocasiona um pico endotérmico entre 400-450 °C nas
Figuras 4.32 e 4.33 (BISWAS et al, 2017; YU et al., 2008).

Também pode ser notado que grande parte da energia € liberada a partir de 450 °C
em um processo exotérmico. Esse processo ocorre em funcdo da degradacdo dos lipideos
presentes no biomaterial sendo o Gltimo estdgio de combustao do char (T<600 °C) como
pode ser observado na Figura 4.31. O bioadsorvente contaminado apresenta um
comportamento diferente a partir dessa temperatura, exibindo também o pico de

combustdo dos lipideos (520 °C), mas seguido de etapas exotérmicas e endotérmicas, que



141

podem estar associadas a combustdo dos fons metdlicos e compostos organometélicos

remanescentes (Figura 4.33).
4.5.5 Avaliacao dos Estados de Oxidacao dos Metais

O bioadsorvente antes e apds o processo foi analisado por XPS e os resultados da
composi¢ao elementar se apresentaram de acordo com a andlise realizada por MEV/EDS.
Os espectros individuais de alta resolu¢do dos elementos sdo exibidos nas Figuras 4.32-
37 para os elementos presentes no bioadsorvente e no bioadsorvente contaminado em

sistema dindmico, respectivamente.

Figura 4.32 - Espectros de fotoelétrons de raios X para o carbono (Cls) no bioadsorvente antes
(a esquerda) e apds a bioadsorcdo (a esquerda).

T T T T T T T T T T T T T T T T T T
Bioadsorvente
Cis

Bioadsorvente (Ag/Cu)
1 Cis

Calibragao
(C-C)(C-H)

Alcoois e éteres
(C-0)

c-0 C-CIC-H (sp?)

Carbetos

/ (SiC)

Intensidade

Carboxila
(O-C=0)

Intensidade

Al 0=C-0 Carbetos

T T T T T T T T T T T T T T T T T T T T
294 292 290 288 286 284 282 280 278 276 294 792 290 288 286 284 282 280 278 276
Energia de ligag:o (eV) Energia de ligagdo (eV)

De acordo com a Figura 4.32, podem-se observar as diferentes formas de carbono
presentes no material. O pico em 284,8 eV que estd associado a ligacdes C-C € utilizado
para realizar a calibracdo do equipamento com relacdo aos outros picos (THERMO
FISCHER INC., 2013). A func¢do carboxilica, presente em abundancia no alginato
remanescente da parede celular da alga marrom, tem energia de ligacdo em torno de 288,5
eV (DAVIS et al., 2003; THERMO FISCHER INC., 2013). De acordo com Moulder e
colaboradores (1992), as energias de ligacao entre 286-287 eV representam ligacdes de
C-0 nas funcdes éter e dlcool, também presentes nas estruturas da celulose, fucoidana e
alginato (SCHIEWER e VOLESKY, 2000). Esse intervalo também compreende as
ligacdes (C-N), presentes nas aminas primarias do material como discutido na andlise de
FTIR (4.5.1). O largo pico entre 280-283 eV pode ser associado a carbetos presentes no
material. Costa et al., 2018 encontraram resultados semelhantes utilizando um residuo da
extragdo de alginato de algas Sargassum filipendula e sugeriram a presenca de carbetos

de silicio.
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Figura 4.33 - Espectros de fotoelétrons de raios X para o oxigénio (O1s) no bioadsorvente antes
(a esquerda) e apds a bioadsorcdo (a esquerda).
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Os espectros para Ols na Figura 4.33 demonstraram a presenca de diversos grupos
funcionais contendo oxigénio entre 530 e 533,5 eV, e que sdo caracteristicos da
composi¢do da alga (MOULDER et al., 1992; THERMO FISCHER INC., 2013). Um
pico atribuido ao silicio (MURPHY et al., 2009) corrobora a presenca de diatomdceas na
estrutura do material e o desparecimento apds a adsorcdo indica a liberacdo desse
elemento apds o processo, em concordancia com a andlise de MEV-EDS (4.5.2). Sabe-se
que o oxigénio € o principal envolvido nas interacdes eletrOnicas com os cdtions metdlicos
no sistema (ZERAATKAR et al., 2016), e é possivel notar um pequeno deslocamento do
maior pico apds a adsor¢do de 532 para 532,5 eV, além da ampliacdo do pico,
confirmando a participac@o desses grupos no processo, embora ndo seja possivel atribuir
especificamente a participagdo de cada grupo devido a superposi¢do. O aparecimento da
banda entre 528 e 531 eV € apontado por Moulder et al. (1992) como a formacao de
oxidos de metais, evidenciando reagdes redox com os cations metdlicos. Na discussdo da
Figura 4.37, sdo evidenciados picos indicando a presenca de Cu2O (O1s 530,4 eV) e AgO
(Ols 528,5 eV).

No espectro de N1s da Figura 4.34 foi identificado o pico em ~400 eV que esta
relacionado a presenga das aminas primdrias do contetido proteico das algas marrons

(THERMO FISCHER INC., 2013).
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Figura 4.34 - Espectros de fotoelétrons de raios X para o nitrogénio (N1s) no bioadsorvente
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Podem-se notar pequenas mudancas entre os resultados como o deslocamento do
pico de 399,8 para 399,6 eV. Como foi sugerido no estudo feito por Freitas (2018) e
também corroborado por anédlise de FTIR (4.5.1), as aminas participam em pequeno grau
na remocao de fons Ag*. Como discutido na se¢do da troca idnica (4.3.3) os fons de prata
Ag* podem encontrar dificuldade em deslocar H ligado a dtomos de oxigénio, embora a
troca i0nica possa ocorrer em doadores mais fracos de elétrons. Esse processo explica o
fato de que alguns sistemas do estudo cinético e de equilibrio foram acompanhados de
uma liberagao de fons H* (diminui¢do do pH do meio reacional), juntamente com os fons

cupricos, capazes de deslocar fons H" em grupos alcodlicos e carboxilicos.

Figura 4.35 - Espectros de fotoelétrons de raios X para o enxofre (S2p) no bioadsorvente antes
(a esquerda) e apds a bioadsorcdo (a esquerda).
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Para o enxofre (Figura 4.35), abundante em grupamentos sulfonicos presentes na
fucoidana, ocorreram pequenas modificacOes na energia associada ao S2p de 168,9 até
168,5 eV apds a bioadsor¢do. A mudanca no pico de energias de ligacdo pode estar

associada a alteracdo do ambiente quimico do enxofre quando um metal € complexado

com a carga negativa de -1 do oxigénio adjacente presente no biopolimero fucoidana.
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Figura 4.36 - Espectros de fotoelétrons de raio X para o silicio (Si2p) no bioadsorvente antes (a
esquerda) e apds a bioadsor¢ado (2 esquerda).
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Nos espectros de Si2p da Figura 4.36, o silicio elementar foi identificado, como
demonstrado também na Figura 4.34. Esse resultado € caracteristico dos espectros de
oxido de silicio (um pico para o 6xido seguido de um pico que representa o silicio
elementar com menor energia de ligacdo) (JENSEN et al., 2013). A mudangas nos
deslocamentos dos 6xidos de silicio de 102,6 para 102,3 eV e na largura do pico indicam
o envolvimento eletronico desses compostos na adsorcao. No entanto, o pico relativo ao
silicio elementar em 99,3 eV foi deslocado para 98,3 eV. Sabendo que o silicio é um
metaloide e ndo reagiria diretamente com os cations metélicos, principalmente na forma
metélica, acredita-se que o processo de bioadsorcao ocorrido promoveu modificagdes na
espessura dos filmes de 6xido de silicio na superficie do adsorvente. Alguns trabalhos
(JENSEN et al. 2013, LU et al. 2017) tem reportado a utilizacdo da técnica de XPS para
estimar a espessura do filme de 6xidos de silicio e que uma modificacdo nessa estrutura
promove variagoes na intensidade dos picos de oxido e silicio elementar (THERMO
FISCHER INC., 2013).

A Figura 4.37 exibe os espectros de XPS para a prata (Ag3d) e o cobre (Cu2p)

identificados apds o processo de adsorcao.

Figura 4.37 - Espectros de fotoelétrons de raios X para a prata (Ag3d) e para o cobre (Cu2p)
apos a bioadsorgao.

T T T T T T T T T T T T T T T T
Bioadsorvente (Ag/Cu) 3d,, iy Ag" - Bioadsorvente (Ag/Cu) cu2 T
4 Ag3d ; (368,1-368 3 eV) Cu2p i
i Ago b In
7 2y, e = (367.3-368.4 eV) Cobre (1) /
3 i pico largo em 933 eV 4
Cu2p,, (Cus Cu0)
o 4 @ = 2 )
B ® S
= 4 4
o 2 3 :t .
a1 T 2 w, L Satélite fraco
Y { .
] g 1 %, . ﬂ,-_:‘ £ (945 eV) -
£ ] = et i
il i LT i
I = £ ] M
LA U . - 4 Auséncia de satélites s -
n : n fortes em 9625 eV
77777 —7 17— — 71— —T—
382 380 378 376 374 372 370 368 366 364 362 965 960 955 950 945 940 935 930 925 920

Energia de ligagdo (eV) Energia de ligagéo (eV)



145

Ferraria, Carapeto e Rego (2012), Hoflund e Hazos (2000) entre outros autores tem
reportado na literatura a dificuldade na interpretacdo de espectros de fotoelétrons de raios
X de compostos de prata devido a dispersdo de valores de energias de ligacdo e da
sobreposi¢do dos picos caracteristicos de prata elementar, Ag(I) e Ag(Ill) em um intervalo
de 1,2 eV. Era um consenso geral que a diminuicao do pico em 3ds. estava associada ao
aumento do estado de oxidacao, porém, esses estudos falharam em obter esses resultados.
O espectro caracteristico de prata elementar se apresenta com dois picos pronunciados
em 374,2 (3dsp) e 368,2 (3dsp) e separagcao de spin-Orbita de 6,00 eV. A distincdo de
prata elementar da prata em estado de oxidagdo superior s6 pode ser claramente realizada
pelos dos parametros Auger dos compostos de prata (FERRARIA, CARAPETO e REGO,
2012; HOFLUND e HAZOS, 2000; MOULDER et al., 1992; THERMO FISCHER INC.,
2013).

Os picos de prata foram observados em 374,3 e 368,4 eV e se apresentaram mais
largos que os picos pronunciados encontrados na literatura. A prata pode se apresentar
com energia de ligacdo de 368,3 eV quando Ag’, 368,6 eV para Ag(I) em Ag>0, 368,4
eV para Ag(l) em AgO- e 367,8 eV para Ag(Ill) em AgO- (FERRARIA, CARAPETO e
REGO, 2012). De acordo com esses resultados na literatura, pode-se descartar a presenca
de prata no estado de oxidagdo trés, como era esperado, ja que os sitios adsortivos
anidnicos nao poderiam oxidar os cations metdlicos. De acordo com a Figura 4.34, pode-
se apontar a presenca de AgO (Ols — 528,5) no estado de oxidagdo 1, confirmando a
participacao dos grupos sulfonas e carboxilicos na bioadsor¢do de prata por ligacdes
ionicas (HOFLUND, WEAVER e EPLING, 1994). Esse resultado esta de acordo com a
alta tendéncia de formar liga¢oes covalentes dos fons Ag* (Tabela 2.6), ndo havendo
ligacdo 10nica com os sitios ativos. No entanto, ndo € possivel distinguir a presenca de
Ago e Ag(l), podendo haver inclusive, um sistema multivalente. Nesse caso, haveria
ocorrido além de complexacgdo e processos de troca idnica, reagdes redox.

Para uma melhor distingdo ndo sé do estado de oxidagdo, mas bem como dos
compostos formados, seriam necessarios além dos parametros Auger, os perfis de energia
cinética dos elétrons correspondentes, tanto em radiagdes Al Ko quanto em Mg Ka.
Ferraria, Carpeto e Rego (2012) apresentam um estudo de investigacdo desses parametros
na distincdo de Ag0, Ag(I) e Ag(Ill) em prata metdlica e nos sais AgO, Ag>0, AgNOs e
Ag0:Ag20. Os autores Hoflund e Hazos (2000) sugerem a utilizagdo da técnica de

Espectroscopia de perda de energia de elétron (ELS, do inglés Electron energy-loss
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spectroscopy), capaz de fornecer distribuicdes espaciais do estado quimico de alta
resolucdo para os estados de oxidacdo da prata.

Como explicado na se¢do 2.4.2.5, quando a ligacdo € de caréter covalente, a forca
da ligacdo aumenta com a diminui¢do da diferencga da eletronegatividade. Esse fato pode
ser usado para explicar a eficiéncia da elui¢do de prata utilizando HNO3. Sabendo que a
prata tem um alto parametro de ligacdo covalente (Tabela 2.5), ocorrerd uma preferéncia
por grupos R-SO4” em relagc@o aos grupos NO3™ ja que a eletronegatividade do enxofre
(2,5) é menor que a do nitrogénio (3,0). Nessas condi¢des, a eluicio de Ag(I) ndo é
favorecida na troca idnica. O aumento da concentracdo de 4cido pode aumentar a
capacidade de recuperacio de prata devido ao excesso de fons H" no meio que protonaria
os grupos sulfénicos, porém uma diminui¢do excessiva do pH reacional poderia infligir
danos ao material bioadsorvente.

O espectro de cobre se apresentou caracteristicamente relativo ao cobre no estado
de oxidacdo +1, indicando a reducdo do metal, inicialmente no estado +2. A auséncia de
satélites fortes em 945 e 962,5 eV descartam a possibilidade de haver ions no estado +2
(THERMO FISCHER INC., 2013). De acordo com Rup e Weser (1976) a presenca dos
satélites se deve as diferencas nas configuracdes eletronicas da camada de valéncia (Cu(l)
= [Ar]3d!? e Cu(Il) = [Ar]3d”). O pico relativo 2 Cu2ps2(932,9 eV — Figura 4.38) pode
ser relacionado as substincias CuS, CurO, Cu’ (MOULDER et al., 1992).

Uma dificuldade apontada por outros autores surge em relacdo a distin¢cdo dos
estados Cu’ e Cu*! devido a similaridade nos espectros e a pequena distingdio entre os
valores de Cu2ps» (932,7 para Cu® e 932,5 para Cuz0), ocorrendo em muitos casos
sobreposicdo dos picos (BIESINGER, 2017; DEROUBAIX e MARCUS, 1992). O ruido
apresentado em 945 eV e os picos mais largos na mesma regido de 933 eV apontam para
a presenca de Cu* ao invés de cobre elementar. Esse resultado pode ser corroborado com
o pico exibido na regido de 530,4 para o Ols (Figura 4.34) que indica a presenca de Cu20.
Embora os valores distem de 932,9 eV para 932,5 eV, esse resultado pode ser explicado
devido a complexacdo do cobre com dois dtomos de oxigénio presentes nos grupos
carboxilicos do alginato, além de oxigénios adjacentes presentes nos grupamentos éteres
e alcoois da cadeia polimérica, apresentando um ambiente quimico diferente do 6xido
Cu,0.

A formacdo de CuzS ou Cu+Sads ndo foi verificada devido a auséncia de picos em
161,9 e 161,6 eV no espectro de S2p (Figura 4.36). Apesar desses resultados, ndo é

possivel descartar a possibilidade de um sistema multivalente para o elemento cobre. A
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formacao de CuSO4 também nao foi observada (169,14 eV) e estd de acordo com o estudo
realizado por Freitas (2018), cujo bloqueio dos grupos sulfonas ndo reduziu
significativamente a capacidade de adsor¢@o do cobre.

O cobre ¢ um elemento fortemente envolvido na bioenergética, sendo nos seres
humanos, por exemplo, um carregador de elétrons devido a sua facilidade de conversao
entre os estados de oxidacdo +1 e +2. E sabido que esse elemento é capaz de se coordenar
a elementos como S, O e N em geometrias complexas. Apesar de ser uma técnica
promissora na avaliagdo da densidade eletronica ao redor do nicleo de cobre, muito
trabalho ainda precisa ser realizado a respeito da arquitetura molecular de complexos de
Cu(Il) (RUP e WESER, 1976). Na dessorcao, a alta capacidade de recuperacio de cobre
obtida (subsecdo 4.4.3) em meio dcido pode ser explicada pela estrutura do agente
quelante EDTA se comparado a estrutura do acido alginico, onde dois fons Na* podem
ser facilmente substituidos pelos ions cupricos. Os seis sitios de complexacdo do
quelantes apresentam quatro grupamentos carboxilicos e duas aminas disponiveis na
estabilizacdo dos fons clpricos e cuprosos.

Em conclusdo, pode-se associar a adsor¢cdo dos ions cobre primariamente aos
grupos carboxilicos por troca idnica e complexacdo, havendo o compartilhamento de
elétrons em COO™ nos grupos M e G e reduciio do Cu?* para Cu*'. Esse efeito pode ser
explicado como uma forte polarizacdo do oxigénio induzida pela presenca dos cations
metalicos, resultando na transferéncia de um elétron para o Cu** (RUP e WESER, 1976).
Nos grupos sulfonicos, a densidade eletronica € esperada ser menor devido a presenca de
enxofre, justificando a maior afinidade pelos fons de Ag*. O oxigénio demonstrou ser o
elemento mais importante na interagdo com os cations metalicos nos grupos carboxilicos,
sulfonicos, éteres e alcodlicos e o nitrogénio presente nas aminas participou em menor
grau. A complexacdo e a troca i0nica sdo apontadas como os principais mecanismos de
remog¢ao por bioadsor¢do em sistema dindmico a 25 °C. Nao foi possivel afirmar a
reducdo dos ions de prata ao final do processo e evidenciar processos de quimissor¢ao

para esse metal.
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CAPITULO 5: CONCLUSOES E SUGESTOES

5.1 CONCLUSOES

Neste trabalho avaliou-se a bioadsor¢iio competitiva de fons Ag* e Cu®* em residuo
da extracdo de alginato de algas do género Sargassum filipendula em sistema de batelada
e continuo.

Na preparacdo do bioadsorvente de alga Sargassum filipendula foram obtidos
rendimento de alginato e residuo em teores similares aos reportados na literatura e a
outros trabalhos realizados pelo grupo de pesquisa, respectivamente. O estudo cinético
em batelada corroborou a maior seletividade para o cobre em relacdo a prata, além disso,
a presenga de prata em algumas concentracdes promoveu a adsor¢do de cobre, agindo
como indutora do processo, enquanto que o aumento da concentracdo de cobre nos
sistemas retardou o equilibrio de bioadsorcdo dos fons Ag*. Tempos de equilibrio
inferiores a 75 minutos foram obtidos na bioadsor¢do de cobre e tempos de equilibrio
entre 350 e 600 minutos foram observados para o equilibrio de prata, a depender da
concentracdo de cobre presente. O bioadsorvente acidificado apresentou maior remog¢ao
para ambos os metais (~66 e ~95% para a prata e cobre nos sistemas estudados,
respectivamente) devido a protonacdo dos sitios ativos além da maior estabilidade em
relagdo a variacdo do pH ao longo do processo. Dessa forma, esse pré-tratamento foi
aplicado ao bioadsorvente para os estudos posteriores.

A modelagem cinética indicou que a adsor¢io bindria de Cu®* e Ag* segue em geral
um modelo de PPO, sendo a taxa cinética dependente da concentracdo do cobre, € que a
taxa cinética € determinada pela etapa de transferéncia de massa no filme liquido externo
ao bioadsorvente. Para os fons Ag*, modelos cinéticos diferentes se ajustaram aos dados
experimentais a depender das concentragdes iniciais de ambos 0s metais no sistema. Os
ajustes também indicaram que em alguns sistemas, a cinética do processo € limitada pela
etapa de transferéncia de massa em filme externo, e em outros, a difusdo intraparticula
passa a desempenhar o papel limitante na taxa de adsorc¢ao.

O estudo de equilibrio em batelada apresentou isotermas favordveis para o cobre, e
um comportamento favordvel ou linear para a prata, a depender da temperatura do
processo. Diferentes modelos de adsor¢@o bindria se ajustaram com mais precisdo aos
dados em fun¢do da temperatura, porém os modelos com os melhores ajustes preveem a

competi¢do dos metais por sitios ativos comuns e condi¢cdes de adsor¢do ndo ideais,
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ocorrendo em multicamada. Também foi observada a presenca de mecanismos de troca
i6nica (com destaque para o deslocamento de fons Na* e Ca**, naturalmente presentes nos
biopolimeros do bioadsorvente).

No estudo em coluna de leito fixo, a menor vazao se apresentou como a mais
eficiente na remog¢ao dos metais (0,5 mL/min) e o planejamento experimental demonstrou
que as concentracgoes iniciais dos metais influenciaram significativamente e indiretamente
proporcional os tempos de ruptura, diretamente proporcional as capacidades de adsorcao
e ndo influenciaram significativamente a altura da ZTM, no intervalo de concentrac¢des
estudado. A presenga do fendmeno de overshoot para os ions prata foi notada em todas
as curvas, corroborando com a maior seletividade do residuo pelos fons cupricos.

O estudo de dessor¢do demonstrou que € possivel uma elevada eluicdo seletiva de
ions cobre (97%) e considerdvel eluicdo de ions prata (30%), para fins de recuperagdo
dos recursos. Os ciclos de regeneragdo demonstraram que o bioadsorvente perde grande
capacidade de adsorcao no segundo ciclo, ndo sendo vidvel sua utilizacdo em mais ciclos
posteriores.

As andlises de caracterizacdo confirmaram a participacdo de diversos grupos
funcionais presentes no biomaterial (carboxilicos, dcidos sulfatados, aminas, alcodlicos,
etc.) na remog¢do dos metais, justificando a complexidade do processo. H4 indicios de a
adsorc¢do ter ocorrido nos poros e na superficie e de forma homogénea ao longo de toda a
extensdo do material para ambos os metais. O material € termicamente estavel a
temperaturas amenas do processo de adsor¢do (abaixo de 60 °C) e a contamina¢do com
os metais aumentou o grau de estabilidade. Os espectros de XPS confirmaram a redugdo
de cobre para o estado de oxidacdo +1 evidenciando o compartilhamento de elétrons
devido a efeitos de polarizacdo e a presenca de processos de quimissor¢do. A prata foi
encontrada no estado +1, embora ndo seja possivel descartar a possibilidade de redugdo
do metal, j4 que ocorre superposi¢do dos picos Ag3d em Ag’e Agtl.

Neste estudo foram obtidos resultados satisfatérios na remocao passiva de metais
téxicos em sistema bindrio, obtendo informagdes técnicas fundamentais para a aplicagdo
no tratamento de grandes volumes de efluentes reais, que frequentemente se apresentam
em matrizes complexas contendo mais de um metal. A utilizacio do residuo da extragdao
de alginato tem potencial para despontar como uma alternativa economicamente
vantajosa e de considerdvel eficiéncia na remog¢ao de metais em solu¢des muito diluidas.

O reaproveitamento desse rejeito da industria de alginato pode vir a contribuir na
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continuidade da manutenc¢do de padrdes ambientais aceitdveis para o despejo de efluentes,

em especial aqueles contendo cobre e prata.

5.2 SUGESTOES E PERSPECTIVAS DE TRABALHOS FUTUROS

Como apontado por diversos trabalhos na literatura (CECHINEL et al., 2018;
CECHINEL et al., 2016; COSTA; DA SILVA; VIEIRA, 2018; COSTA et al., 2018;

FREITAS et al., 2018), ha uma caréncia de estudos tratando de sistemas multimetalicos

e que se aproximam das condi¢des reais, principalmente operando em modo continuo.

Essa caréncia € ainda maior quando se trata de efluentes reais contaminados com metais.

Cechinel e colaboradores (2018) apontaram que a presenca de outros ions presentes em

diversas matrizes reais comumente associadas a efluentes de Cu**, Ni** e Zn?*, alteram

significativamente o processo de bioadsorcao. Portanto, sdo sugeridas algumas propostas

de trabalhos futuros para a continuidade desse projeto:

Estudos em sistemas de batelada e dinamico utilizando a mistura binaria de {ons
Ag*/Cu** podem ser investigados em matrizes reais e o comportamento da
adsor¢do pode ser avaliado em comparacdo com as solucdes sintéticas
preparadas com dgua deionizada.

Investigacdes de modificacgdes fisico-quimicas no material bioadsorvente podem
ser promovidas para favorecer a seletividade por fons Ag*, ja que esses fons
exibem maior toxicidade relativa e sua recuperacao € mais atrativa para fins de
recuperacdo de recursos.

Investigacdo de outros parametros que influenciam a natureza das curvas de
ruptura como a altura do leito, o mecanismo e a natureza do equilibrio de
adsor¢do na operacdo em sistema continuo, visando aumentar a eficiéncia do
processo em modo continuo.

Desenvolvimento de modelos matemadticos que prevejam a competicdo de fons
por sitios ativos em curvas de ruptura para adsor¢ao dindmica em coluna de leito
fixo, levando em consideracio a complexidade do sistema, como o fendmeno de
overshoot.

Desenvolvimento de métodos matematicos para aplicagdo na avaliacdo das
grandezas termodinamicas do processo de bioadsor¢do bindria, como variagdao

de entalpia, entropia e energia de Gibbs.
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