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RESUMO

O aumento do impacto das atividades antropogénicas no ambiente pode ser percebido
pela crescente presenca de contaminantes emergentes em diversas matrizes hidricas.
Essas substancias, apesar de serem encontradas em baixas concentracoes, tém suscitado
grande preocupacdo em virtude de sua potencial toxicidade. O bisfenol-A (BPA) é um
dos compostos emergentes sintéticos mais detectados no ambiente e de alto destaque
devido a sua alta capacidade de desregulacdo endocrina. Dessa forma, tecnologias
avancadas de remediacdo de matrizes hidricas tém sido amplamente avaliadas. Esta
Dissertacdo teve como objetivo a avaliacdo da adsorcdo como método de remocédo de
bisfenol A de meio aquoso. A argila organofilica do tipo bentonita, Spectrogel tipo-C foi
selecionada como adsorvente devido a sua maior afinidade com o BPA. A dosagem de
0,064 g/50 mL e o didmetro de 0,855 mm foram estabelecidos como condi¢fes 6timas
pelo planejamento experimental de Delineamento Composto Central Rotacional (DCCR)
e adotadas nos experimentos subsequentes. No estudo cinético, conduzido a 25°C, foi
constatado que o tempo de equilibrio de adsorcédo foi de 32 horas e o perfil cinético foi
descrito pelo modelo matematico de pseudossegunda ordem. Ademais, a transferéncia de
massa em filme externo foi identificada como a etapa controladora do processo. O estudo
de equilibrio revelou que a capacidade maxima de adsorcdo definida pelo modelo de
Langmuir foi de 0,2831 mmol/g a 25°C e atingiu 0 maximo (0,4060 mmol/g) a 55°C. A
isoterma de Freundlich obteve bom ajuste aos dados experimentais nas temperaturas de
15 e 25°C, e a de Dubinin-Radushkevich para as temperaturas de 40 e 55°C. Além disso,
os ajustes dos modelos indicam que a superficie da Spectrogel tipo-C é energeticamente
heterogénea. Do ponto de vista termodinamico, o processo € endotérmico e espontaneo.
O hidréxido de sédio promoveu a melhor eficiéncia de dessorcéo (77,8%). O projeto
simplificado em batelada indicou que para remover 90% de BPA de 200 L de solucédo a
1 mmol/L é necesséario 1,5 kg de argila. A argila Spectrogel tipo-C foi caracterizada antes
e apos o processo de adsorcdo. A argila foi classificada como montmorillonita, com a
presenca de quartzo e mica, a partir de analises de DRX e FTIR. As anéalises térmicas
identificaram uma perda de massa significativa nas argilas natural e contaminada (38,2 e
40,07 %, respectivamente). A analise de BET exp0s a baixa area superficial da argila, que
possui baixo volume de micro e mesoporos, o que foi corroborado pela técnica de MEV
que revelou a superficie irregular e pouco porosa da Spectrogel tipo-C. A analise EDX
evidenciou que o sal aplicado na organofilizacao da argila € removido durante o processo
de adsorgdo. No estudo da adsorcdo dindmica do BPA em leito fixo, a concentragao de
0,2 mmol/L e vazdo volumétrica de 0,6 mL/min foram determinadas como as melhores
condigdes operacionais, promovendo a capacidade de adsortiva no ponto de saturacédo de
0,2151 mmol/g e porcentagem de remoc¢édo de 95% até o ponto de ruptura. O modelo
proposto por Yan et al. apresentou o melhor ajuste aos dados experimentais da curva de
ruptura. A avaliacdo da vida util da coluna revelou que o reuso da argila € possivel por
dois ciclos empregando-se NaOH como eluente. Célculos tedricos baseados na teoria
DFT avaliaram a reatividade do BPA em compara¢ao a outros contaminantes emergentes.
Em suma, a argila organofilica Spectrogel tipo-C apresentou resultados promissores para
utilizacdo futura em &guas e efluentes contaminados com BPA.

Palavras-chave: desregulador enddcrino; bisfenol A; adsorcdo; argila organofilica.



ABSTRACT

The increased impact of anthropogenic activities on the environment can be perceived by
the growing presence of emerging contaminants in different water matrices. Despite being
found in low concentrations, these substances have raised great concern due to their
potential toxicity. Bisphenol-A (BPA) is one of the most detected synthetic emerging
compounds in the environment and extensively known for its high capacity for endocrine
disruption. Thus, advanced water remediation technologies have been widely evaluated.
This dissertation aimed to evaluate adsorption as a method for removing bisphenol A
from aqueous media. The bentonite type organophilic clay, Spectrogel type-C, was
selected as an adsorbent due to its greater affinity with BPA. The dosage of 0.064 g/50
mL and the diameter of 0.855 mm were established as optimal conditions by the
experimental design of Rotational Central Composite Design (RCCD) and adopted in
subsequent experiments. In the kinetic study, conducted at 25°C, it was found that the
adsorption equilibrium time was 32 hours and the kinetic profile was described by the
pseudo-second order mathematical model. Furthermore, mass transfer on external film
was identified as the rate-controlling step of the process. The equilibrium study revealed
that the maximum adsorption capacity defined by the Langmuir model was 0.2831
mmol/g at 25°C and reached the maximum (0.4060 mmol/g) at 55°C. The Freundlich
isotherm obtained good adjustment to the experimental data at temperatures of 15 and
25°C and the Dubinin-Radushkevich at 40 and 55°C. In addition, the fitting of these
models indicates that the surface of Spectrogel type-C is energetically heterogeneous.
From a thermodynamic point of view, the process is endothermic and spontaneous.
Sodium hydroxide provided the best desorption efficiency (77.8%). The simplified batch
design indicated that 1.5 kg of clay is required to remove 90% of BPA from 200 L of a 1
mmol/L solution. Spectrogel type-C clay was characterized before and after the
adsorption process. The clay was identified as montmorillonite, with the presence of
quartz and mica, based on XRD and FTIR analyses. The thermal analysis identified a
significant mass loss in natural and contaminated clays (38.2 and 40.07%, respectively).
The BET analysis revealed the low surface area of the clay and the low volume of micro
and mesopores, which was corroborated by the SEM technique results that revealed the
irregular and nonporous surface of Spectrogel type-C. The EDX analysis showed that the
salt applied during the clay organophilization is removed during the adsorption process.
In the study of the dynamic adsorption of BPA in a fixed-bed column, the concentration
of 0.2 mmol/L and the volumetric flow of 0.6 mL/min were determined as the best-
operating conditions, promoting the adsorptive capacity of 0.2151 mmol/g at the
saturation point and 95% removal percentage at the breakthrough point. The model
proposed by Yan et al. presented the best fit to the experimental data of the breakthrough
curve. Evaluation of the useful life of the column revealed that the reuse of the clay is
possible for two cycles using NaOH as eluent. Theoretical calculations based on DFT
theory evaluated the reactivity of BPA and compared it to those of other emerging
contaminants. In summary, the organophilic clay, Spectrogel type-C, showed promising
results for future use in BPA-contaminated water and effluent.

Keywords: endocrine disruptors; bisphenol A; adsorption; organophilic clay.
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1. Introducao
1.1  Motivacgdo a pesquisa

O acesso a agua de qualidade tornou-se um dos maiores desafios do século XXI. O
crescente aumento das atividades antropogénicas tem influéncia direta nos correntes impactos
ambientais. Continuamente, efluentes industriais e domésticos atingem diversos corpos de
agua, de forma a aumentar a carga de compostos organicos e inorganicos presentes nestes e
degrada-los além da sua capacidade de regeneracdo natural (GEISSEN et al., 2015). Nessa
conjuntura, uma nova classe de poluentes, denominada contaminantes emergentes, tém
suscitado grande preocupacao.

Os contaminantes emergentes sdo compostos naturais e sintéticos, presentes em baixas
concentragdes, que recebem essa intitulagdo devido ao limitado conhecimento sobre sua
ocorréncia, destinacdo e possiveis efeitos impostos a saide humana e animal (LAPWORTH et
al., 2012). Essa classificacdo abrange novos compostos que sao continuamente sintetizados,
mas também aqueles que sdo langados no ambiente ha décadas, todavia s6 foram detectados
recentemente em virtude da aplicacdo de avangadas técnicas analiticas (DEY; BANO; MALIK,
2019; GEISSEN et al., 2015). Dentre estes contaminantes, tém-se os disruptores enddcrinos,
grupo no qual enquadra-se o bisfenol-A (BPA), um dos compostos mais comuns na inddstria
do plastico.

O BPA ¢é um composto organico sintético majoritariamente utilizado na producédo de
policarbonatos e resinas epoxi. Dessa forma, o BPA esta presente em uma variedade de
produtos diarios como recipientes reutilizaveis, garrafas de agua, latas de alimentos e papéis
térmicos (MIYAGAWA,; SATO; IGUCHI, 2016). Sua ampla empregabilidade se deve a
propriedade de garantir caracteristicas importantes a esses produtos, como resisténcia térmica
e mecénica, leveza, maleabilidade e aderéncia. Contudo, o0 BPA € um composto de significativa
toxicidade, capaz de causar desregulacdo no sistema enddcrino, mesmo em baixas
concentracdes (ALLARD; COLAIACOVO, 2011). Apesar de ndo haver uma correlacio
absoluta entre a exposicdo ao BPA e doencas especificas, os dados atuais embasam uma forte
associacdo do aumento dos niveis desse composto ao crescente desenvolvimento de canceres
hormono-dependentes, obesidade e desordens nos sistema imunoldgico, reprodutivo e
neuroldgico (LA MERRILL et al., 2020).

Devido as incertezas relacionadas a esse contaminante, a Agéncia Nacional de
Vigilancia Sanitaria (ANVISA), por meio da Resolugcdo RDC n. 41/2011, proibe a fabricacdo
e importacdo de mamadeiras e recipientes similares que contenham BPA em sua composicéo,

e determina o limite maximo de migracdo de 0,6 mg de BPA/kg de alimento para os demais
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usos (BERNARDO et al., 2015; “Bisfenol A - Anvisa”, 2020). Contudo, a legislacdo vigente
no Brasil ainda ndo estabelece limites de BPA para d&gua de consumo humano.

A incorreta disposicao de efluentes é uma importante fonte de contaminagéo de corpos
hidricos por BPA, estima-se que no Brasil, cerca de 57,4% dos efluentes ndo recebem
tratamento algum (AGENCIA NACIONAL DE AGUAS, 2017). Em decorréncia, niveis
significativos de BPA ja foram detectados em diversas amostras coletadas em rios do Parana
(FROEHNER et al., 2011), de Minas Gerais (MOREIRA et al.,, 2011), de Séo Paulo
(MACHADO et al., 2016) e do Rio Grande do Sul (PETEFFI et al., 2019), principalmente
perto de areas industriais e de grande densidade populacional.

A ma gestdo de residuos atrelada a relativa ineficiéncia dos processos tradicionais na
remocg&do de micro contaminantes tem impulsionado a busca por tecnologias de polimento para
otimizar a remediacdo de corpos aquéaticos. Nessa conjuntura, processos ndo convencionais
avancados como a adsorc¢do, 0s processos oxidativos avancados, a biodegradacao e a separacao
por membranas tém sido gradativamente mais estudados (SARKAR et al., 2019).

A adsorcdo é um dos métodos de destaque na remocdo de micro contaminantes em
virtude de caracteristicas como a relativa simplicidade de operacédo, a aplicabilidade na remocao
de compostos diluidos, a ndo adicao de subprodutos toxicos e 0 bom custo beneficio do processo
(ALI; GUPTA, 2007). No que se refere ao processo, o carvao ativado é o adsorvente de uso
mais abrangente em escala comercial (GRASSI et al., 2012). Apesar da sua alta eficiéncia e
aplicabilidade em maltiplos contaminantes, o alto custo de producéo e dificuldades no processo
de regeneracdo restringem seu amplo uso. Dessa forma, torna-se pertinente a busca por
materiais adsorventes ndo-convencionais de baixo custo e eficiéncia equivalente, que
apresentem propriedades fisico-quimicas adequadas, abundéncia e alta capacidade adsorvida,
para que o processo tenha bom custo-beneficio (CRINI, 2006; CRINI et al., 2019).

Os materiais argilosos estdo entre os mais promissores adsorventes alternativos. As
argilas sdo materiais naturais, abundantes, ndo nocivos, com boa reatividade e economicamente
viaveis. Industrialmente, elas ja sdo utilizadas como peneiras moleculares, suporte catalitico e
como materiais filtradores e clarificadores (SANTOS et al., 2002). Sua aplicagdo como
adsorventes alternativos se deve a caracteristicas favoraveis ao processo de adsor¢do como a
alta area superficial, estrutura porosa, estabilidade mecanica e quimica e capacidade de troca
ibnica (BIBI et al., 2016; GUGGENHEIM; MARTIN, 1995).

Em razdo de sua versatilidade, as argilas bentoniticas s&o um dos materiais argilosos
mais utilizados industrialmente (ALVES et al., 2016; SILVA; FERREIRA, 2008). Apesar de

naturalmente possuir caracteristicas favoraveis ao processo de adsorc¢do, esses materiais podem
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ainda ser aperfeicoados atraves de processos fisico-quimicos (BARAKAN; AGHAZADEH,
2021). A'insercdo de moléculas organicas entre as camadas estruturais do material argiloso para
a obtencdo de argilas organofilicas € um dos métodos de modificagdo mais utilizados. A
funcionalizacdo da argila intensifica sua capacidade de adsorgéo e expande sua gama de
aplicabilidades (DE PAIVA; MORALES; DIAZ, 2008; VAZZOLER; VALENZUELA-DIAZ;
VAZZOLER, 2014).

Dessa forma, considerando a relevancia da contaminacdo das matrizes hidricas,
pretende-se, com o presente trabalho contribuir na &rea ambiental para a melhoria da qualidade
da &gua, por meio do estudo da adsor¢do como tratamento terciario e utilizando uma argila
organofilica como material adsorvente de baixo custo. A argila brasileira do tipo bentonita
Spectrogel tipo-C, funcionalizada com o sal quaternario dialquil dimetil aménio, ja foi aplicada
de forma eficiente em estudos de remocdo de farmacos e hidrocarbonetos aromaticos
desenvolvidos no grupo de pesquisa do Laboratério de Engenharia Ambiental/Laboratério de
Engenharia de Processos Ambientais (LEA/LEPA) da Faculdade de Engenharia Quimica

(FEQ)/Unicamp, o que levou ao interesse na investigacao de sua aplicabilidade ao BPA.

1.2 Objetivos

O objetivo principal do presente trabalho foi analisar o processo de adsorcéo de bisfenol
A em solucdo aquosa utilizando a argila organofilica do tipo bentonita Spectrogel tipo-C como
adsorvente alternativo e de baixo custo. Para tanto, os seguintes objetivos especificos foram
desenvolvidos:

e Avaliar a afinidade do bisfenol A com diferentes adsorventes para defini¢do do sistema
mais promissor;

e Avaliar os efeitos dos parametros operacionais concentracdo inicial de bisfenol A,
dosagem de adsorvente e didametro da particula de argila, na eficiéncia da capacidade
adsortiva por meio de planejamento experimental do tipo delineamento composto
central rotacional (DCCR);

e Efetuar o estudo cinético e de equilibrio de adsorcéo de bisfenol A em sistema estatico
de banho finito; determinar as grandezas termodindmicas e aplicar modelos
matematicos aos dados experimentais;

e Realizar testes em banho finito para a dessorcao de bisfenol A da argila Spectrogel tipo-

C avaliando diferentes eluentes;
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e Estudar a adsorgéo de bisfenol A em sistema de leito fixo, a fim de investigar os efeitos
da vazéo de alimentacdo e da concentracdo inicial de adsorbato no processo de adsor¢édo
e aplicar modelos matematicos aos dados experimentais;

e Avaliar o tempo de vida util da coluna por meio do estudo de ciclos de
adsorcdo/dessorcédo para regeneracdo do adsorvente;

e Realizar modelagem molecular do adsorbato por meio de calculos baseados na teoria
DFT para a obtencdo de descritores quimico-quanticos;

e Caracterizar a argila Spectrogel tipo-C antes e apds o processo adsorcdo para elucidar

0S possiveis mecanismos de adsorcao.

1.3 Apresentacdo da dissertacdo em capitulos

Essa dissertacdo foi estruturada em forma de capitulos que se referem as etapas propostas
e desenvolvidas nesse trabalho. Os resultados dos estudo de adsor¢do em banho finito e em leito
fixo estdo aqui apresentados na forma de artigos cientificos no formato de periddicos

internacionais que ja foram submetidos para revisao.

No Capitulo 2, aborda-se a problematica da contaminacdo de corpos hidricos por
contaminantes emergentes, tendo como foco o bisfenol A. E apresentada uma revisdo de
literatura sobre a ocorréncia, as fontes de contaminacéo e a toxicidade desse composto. S&o
discutidos aspectos do processo de adsorcéo e do uso de adsorventes alternativos, em especial
0s materiais argilosos. Além disso, é feita uma exposicao do modelos cinéticos, de equilibrio,

de curvas de ruptura e de modelagem molecular utilizados neste trabalho.

O Capitulo 3 apresenta o teste de afinidade, etapa fundamental para o estabelecimento
do sistema adsortivo mais promissor. Para tanto foram analisadas as argilas Verde-lodo, Bofe,
Fluidgel, Vermiculita e Spectrogel tipo-C; e residuos da alga marrom Sargassum filipendula e

blendas de sericina e alginato.

O Capitulo 4 apresenta o artigo intitulado “Adsorption of bisphenol A from aqueous
solution onto organoclay: experimental design, kinetic, equilibrium and thermodynamic
study”. Este artigo teve como objetivo avaliar a adsor¢do em banho finito de bisfenol A usando
a argila Spectrogel tipo-C. Foram realizados estudos cinéticos, de equilibrio, termodinamico,
alem de testes de dessorcdo e analises caracterizacdo da argila antes e ap0s o0 processo de

adsorcéo.
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No Capitulo 5, o estudo da adsor¢édo dinamica do bisfenol A em leito fixo empacotado
com Spectrogel tipo-C estd apresentado no artigo intitulado “Fixed-bed adsorption of
Bisphenol A onto organoclay: characterization, mathematical modelling and theoretical
calculation of DFT-based chemical descriptors”. Foram analisadas experimentalmente a
influéncia das condicGes operacionais na eficiéncia da coluna e capacidade de regeneracdo do
adsorvente através de ciclos de adsorcdo e dessorcdo. Ademais, foram realizadas analises de
caracterizagdo do adsorvente, modelagem matematica das curvas de ruptura, modelagem

molecular do adsorbato.

Por fim, nos Capitulos 6 e 7 sdo apresentadas, respectivamente, uma discussao geral dos
resultados obtidos durante a elaboracéo desta Dissertagéo; e conclusfes gerais e perspectivas

futuras acerca do uso de adsorgéo de contaminantes emergentes.
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2. Revisdo bibliogréafica

2.1  Contaminantes emergentes

A agua é um dos recursos fundamentais para garantir a qualidade de vida para o ser
humano e o equilibrio de ecossistemas. Com o crescimento populacional, a urbanizacédo, o
desenvolvimento industrial e agricola e as mudancas climéticas, 0 acesso a agua limpa e de
qualidade tornou-se gradativamente mais dificil (DEY; BANO; MALIK, 2019). Essas
condicdes sobrecarregam os corpos aquaticos devido a liberacdo de efluentes com elevadas
concentragdes de compostos organicos e inorganicos. Estima-se que a contaminacdo de meios
aquaticos superficiais ameace a salde de dezenas de milhGes de pessoas no mundo, dado que
as aguas residuais, sem tratamento ou com tratamento ineficiente, podem atingir fontes de dgua
potavel, para irrigacdo e matrizes destinadas a fim recreativos (BERGMAN et al., 2012)

Esse cenario impulsionou um notével crescimento da preocupacdo com uma classe de
poluente denominada de contaminantes emergentes. Esta denominacdo deve-se ao restrito
conhecimento sobre a ocorréncia e os verdadeiros impactos que esses componentes podem
acarretar a satde humana e ao meio ambiente. Os contaminantes emergentes sdo um grupo de
compostos quimicos, naturais ou sintéticos, presentes no ambiente em baixas concentragdes,
geralmente entre nanogramas e microgramas por litro (ng/L - pg/L). Presume-se que a
contaminacdo a partir dessa classe de compostos ocorra de forma constante ha algumas décadas,
contudo sua deteccdo, categorizacdo e monitoramento sé foi possivel devido ao
desenvolvimento de sofisticadas técnicas analiticas (DEY; BANO; MALIK, 2019;
LAPWORTH et al., 2012).

Com o aumento do impacto antropogénico, a relacdo de contaminantes emergentes
identificados cresce a cada ano. Uma importante fonte de informacéo acerca desses compostos
é o projeto NORMAN, que foi criado com o intuito de monitorar e manter um banco de
informacgdes sobre os contaminantes detectados até o momento. Esse banco de dados €
sustentado a partir de parcerias entre laboratorios, centros de pesquisa, indUstria e academia,
com participantes em mais de 20 paises. Atualmente, a lista contém 1036 compostos e seus
subprodutos, advindos de biotransformacdo (DEY; BANO; MALIK, 2019; “Emerging
substances | NORMAN Network”, 2016; PENA-GUZMAN et al., 2019). A classificacio dos
contaminantes emergentes pode ser feita de acordo com sua fonte ou suas caracteristicas, de
modo geral, as categorias principais sdo: farmacos, produtos de cuidado pessoal, disruptores
enddcrinos, aditivos alimenticios, drogas ilicitas, filtros UV, pesticidas e retardadores de chama
(PENA-GUZMAN et al., 2019).
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2.1.1 Desreguladores enddcrinos

Desreguladores endocrinos sdo compostos naturais ou sintéticos que interferem no
funcionamento apropriado de glandulas enddcrinas. Eles sdo capazes de imitar horménios
enddgenos, bloquear a interacdo entre os hormdnios com seus respectivos receptores ou se ligar
ao receptor dentro da célula impedindo que o horménio natural se fixe. A constante exposicao
a esses contaminantes pode causar consequéncias duradouras a saude e até ter efeitos em
geracOes futuras (MICHALOWICZ, 2014; MONNERET, 2017; TIJANI et al., 2016).

Em relagdo a animais selvagens, a literatura apresenta extensos estudos sobre
mecanismos de acdo de desreguladores endocrinos e seus efeitos em diversos eixos hormonais
em espécies de invertebrados e vertebrados. Em humanos, apesar de dados indicando forte
ligacdo entre a exposicao a esses compostos e casos de doencgas estarem mais embasados, néo
hé ainda informacGes suficientes para estabelecer uma relagdo definitiva de causa e efeito
devido aos longos periodos de laténcia entre a exposicdo e os efeitos (TUBBS;
MCDONOUGH, 2017). Segundo a World Health Organization (WHQO), o contato com 0s
desreguladores enddcrinos pode induzir doencgas nos sistemas enddcrino, reprodutivo, nervoso,
imunologico e cardiorrespiratério (BERGMAN et al., 2012).

Essa classe de contaminantes pode ser classificada de acordo com sua fonte e/ou
finalidade. Os desreguladores naturais podem ser estrogénios, principalmente estrona (E1),
17B-estradiol (E2) e estriol (E3); androgénios, como a di-hidrotestosterona e os fitoestrogénios.
Os desreguladores enddcrinos sintéticos sdo encontrados em diversas areas: (i) agricultura, a
exemplo de herbicidas, pesticidas e fungicidas; (ii) industriais e seus subprotudos, como
ftalatos, bifenilas policloradas (PCB), bisfenol-A e alquifendis; e (iii) farmacéuticos, como o
estrogénio sintético, 17a-etinilestradiol (EE2) (BILA; DEZOTTI, 2007; DE AQUINO;
BRANDT; CHERNICHARO, 2013).

O BPA é um desregulador enddcrino sintético comumente liberado no ambiente.
Estudos realizados em diversos paises indicam sua presenca em mais de 90% da populacéo
avaliada. Essa substancia apresenta toxicidade e atividade estrogénica, mesmo em baixas
concentragdes (BHATNAGAR; ANASTOPOULOS, 2017).

2.2 Bisfenol-A

Bisfenol-A, 2,2-bis(4-hidroxifenil) propano (Figura 2.1), € um composto organico
amplamente sintetizado pela indudstria do plastico, sendo um dos mais produzidos em larga

escala mundialmente. Devido a suas propriedades de reticulagdo polimérica, o BPA ¢é o
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mondmero principal na producéo de policarbonatos (PC) e de resinas epdxi, sendo estes 0s seus
maiores mercados de destino. Outro uso secundario expressivo desse composto € como aditivo
nas produgdes de policloreto de vinila (PVC), resinas de poliéster insaturado, poliacrilato,
poliamida, resinas de polieterimida e polissulfona, retardantes de chama, papel térmico e
selantes dentarios. O BPA confere resisténcia térmica e mecanica, transparéncia e leveza ao
policarbonato, caracteristicas que o fazem presente em uma multiplicidade de produtos diarios,
desde garrafas de agua, recipientes retornaveis e reutilizaveis a CDs e DVDs. As resinas epoxi
tém como propriedades a resisténcia, aderéncia e maleabilidade; e estdo presentes em
revestimentos de latas de alimentos e bebidas, tampas de recipientes de vidro e papéis térmicos
(ALLARD; COLAIACOVO, 2011; BERNARDO et al., 2015; MICHALOWICZ, 2014;
ZANDONA et al., 2018).

Figura 2.1 Estrutura quimica do bisfenol A

H,C CHy

HO o

O BPA foi primeiramente mencionado, em 1891, pelo quimico Aleksandr Dianin, mas
sua sintese foi executada apenas por Theodor Zincke em 1905. A obtencdo do BPA é realizada
através da reacdo de fenol com acetona, na proporcao de 2:1, na presenca de um catalisador
acido, tendo como subproduto a dgua (Figura 2.2). A importancia do uso do BPA tornou-se
not6ria em meados do século 20, quando o quimico Hermann Schnell sintetizou policarbonato
atraves da reacdo do BPA com fosgénio (cloreto de carbonila, COCIy), permitindo que esse
material fosse produzido em escala industrial (ALLARD, 2014; ALLARD; COLAIACOVO,
2011). A obtencéo de BPA cresceu exponencialmente através dos anos; no inicio da década de
1990, a taxa de producao foi de, aproximadamente, 8 mil toneladas; em 2006, foi de 3.9 milhdes
de toneladas e estima-se que essa producdo atinja a taxa de 7.5 milhdes de toneladas até o fim
de 2023. Atualmente, cerca 1000 toneladas de BPA sdo liberadas na atmosfera anualmente
através da sintese, queima de lixo doméstico, eletrénico e industrial (BALLESTEROS-
GOMEZ: RUBIO; PEREZ-BENDITO, 2009; DARBRE, 2015; “Global Bisphenol A Market
Report 2018: Analysis 2013-2017 & Forecasts 2018-2023”, 2018).
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Figura 2.2 Representacdo da sintese de bisfenol-A
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Fonte: Bernardo et al. (2015)
2.2.1 Propriedades fisico-quimicas do bisfenol-A

A temperatura ambiente, o bisfenol A é um sélido, branco, cristalino. Algumas de suas

principais propriedades estdo expostas na Tabela 2.1.

Tabela 2.1 Propriedades fisico-quimicas do bisfenol A

Bisfenol -
Férmula molecular Ci15H1602
Numero do CAS 80-05-7
Massa molar (g.molt) 228,29
Constante de ionizagéo (pKa) 9,59-11,30
Solubilidade em 4gua a 25°C (mg.Lt)  120-300
Solavel Etanol, éter, benzeno
Massa especifica a 25°C (g.cm®) 1,195
Ponto de fuséo (°C) 155-160

Fontes: National Center for Biotechnology Information. PubChem Database, 2018; ZIELINSKA et al., 2019.

2.2.2 Fontes de contaminacao

A exposicdo humana ao BPA intensificou-se nos Gltimos anos devido ao aumento na
producdo desse composto e no uso de materiais polimeéricos, principalmente a base de
policarbonato e resina epoOxi. As principais rotas de contaminagdo sdo por via ocupacional,
alimentar e ambiental (BERNARDO et al., 2015).
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Ocupacional

Os riscos ocupacionais estdo atrelados majoritariamente a trabalhadores que lidam
diretamente com a producdo e tratamento do BPA e com a sintese de resinas epoxi, atraves da
inalacdo e do contato direto com a pele. Foi observado que 90% dos funcionérios de diversas
industrias chinesas apresentaram altas concentra¢fes do composto em sua urina e em alguns
casos dermatites alérgicas devido ao contato dérmico continuo (MICHALOWICZ, 2014). Um
estudo realizado em fabricas de policarbonato em Taiwan, demonstrou que durante o processo
de aquecimento ha aumento das particulas de BPA aerotransportadas; essas se depositam
principalmente nas cavidades nasais, nos alvéolos pulmonares e na traqueia dos trabalhadores.
As concentragbes identificadas variaram de 32,28 a 49,97 pg/m® (RIBEIRO; LADEIRA,;
VIEGAS, 2017). Essa tendéncia também é observada em operadores de caixa que utilizam
papel térmico diariamente. Ndaw et al. (2016) constataram que os niveis de BPA na urina de
operadores de caixa foram 2,5 vezes maior do que em pessoas que ndo estdo expostas a riscos
ocupacionais.

Alimentar

A principal forma de contaminagdo humana por BPA é através da ingestdo direta por
alimentos. Essa exposicdo é consequéncia da migracdo do BPA presente em recipientes de
policarbonato e naqueles que sdo revestidos com resinas epOxi para o alimento neles
armazenado (BERNARDO et al., 2015). A transferéncia de BPA presente em materiais de
policarbonato pode acontecer por difusdo de BPA residual ou pela hidrolise do proprio
policarbonato. Constatou-se que a degradacédo desse tipo de material plastico € influenciado por
alguns fatores como temperatura e pH a que sdo submetidos, o tipo alimento conservado e o
tempo de utilizacdo (BERNARDO et al., 2015; KANG; KONDO; KATAYAMA, 2006). Nam,
Seo e Kim (2010) identificaram que em mamadeiras novas, a base de policarbonato, a
transferéncia de BPA para agua foi de 0,03 ppb e 0,13 ppb, a 40 °C e 95 °C, respectivamente;
enguanto que em mamadeiras com 6 meses de uso essa migracdo elevou-se significativamente
para 0,18 ppb e 18,47 ppb, sob as mesmas temperaturas.

Assim como em recipientes plasticos, latas revestidas com resinas epoxi transferem
BPA para os alimentos em conserva. Além dos fatores que influenciam na transferéncia de BPA
dos plasticos, as resinas sdo influenciadas pelas caracteristicas da sua manufatura, como
temperatura, tempo de aquecimento e condigdes de armazenamento (VANDENBERG et al.,
2007). O tipo de alimento também exerce influéncia sobre a transferéncia do contaminante.
Tzatzarakis et al. (2017) reportaram que a quantidade de BPA presente em alimentos solidos é

maior do que em alimentos liquidos (33.4 ng/g e 2.70 ng/g, respectivamente), tendéncia que foi
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observada anteriormente (GONZALEZ et al., 2020) . Gonzalez et al. (2020) avaliaram uma
variedade de alimentos enlatados e detectaram a presenca de BPA em 93% das amostras, com
concentracdo média de 22,49 pg/kg. Contudo, as amostras de aspargos em conserva
apresentaram concentracdo média de 88.66 pg/kg, valor que ultrapassa o limite proposto pela
Comissao Europeia (50 ug/kg).

Um estudo realizado na Arabia Saudita avaliou um total de trinta e quatro bebidas
carbonatadas de diferentes sabores, origens e materiais de embalagem. Os autores constataram
a presenca de BPA em latas (0,64-11,41 pg/L) e garrafas de vidro (1,92-29,56 pg/L) e de
plastico tereftalato de polietileno (PET) (0,37-21,83 pg/L). A significativa presenca de BPA
em bebidas de garrafas de vidro é de certa forma inesperada e um indicativo de que a
contaminacdo alimentar ndo limita-se a cadeia de embalagens, mas é influenciada pela

ubiquidade desse contaminante no ambiente (KHAN et al., 2021).

Ambiental

Niveis significativos de BPA sdo atualmente encontrados em corpos aquéticos, e um
dos principais fatores que contribuem para essa contaminacao € a disposicao de aguas residuais
de inddstrias que sintetizam ou utilizam esse composto. Esse fato esta diretamente relacionado
com a implementacdo de tratamentos convencionais nessas aguas residuais que ndo removem
0 BPA adequadamente (KANG; KONDO; KATAYAMA, 2006). Uma pesquisa, realizada em
66 rios da China, identificou a presenca expressiva de BPA na agua (240 a 5680 ng/L), animais
aquaticos (116,13 a 477,42 ng/g e solos (38,70 a 2960,86 ng/g). Dentre as amostras coletadas,
as maiores concentracfes desse contaminante foi detectada em éareas perto de industria
fabricantes de matérias-primas pléasticas (LIN et al., 2017).

No Brasil, BPA foi identificado em todas as amostras coletadas em diversos pontos do
rio Iguassu, na regido metropolitana de Curitiba (0,62 a 12,61 pug/L). As maiores concentracdes
foram medidas em regiGes proximas a industrias e de maior densidade populacional
(FROEHNER et al., 2011). No Rio das Velhas (Minas Gerais), concentracfes de BPA também
foram detectadas em todas as amostras em concentracdes que variaram entre 8,6 e 168,3 ng/L
(MOREIRA et al., 2011). Na bacia do rio Sinos (Rio Grande do Sul), a concentracdo variou
entre ndo detectavel e 517 ng/L e 77,7% das amostras apresentaram alto grau de ecotoxicidade
(PETEFFI et al., 2019).

Outras fontes de contaminacéo aquatica, principalmente de aguas subterraneas, e de solo
sdo esgoto e efluentes de aterros sanitarios, nos quais acontece o lixiviamento de materiais

plasticos. Os niveis de BPA encontrados variam significativamente de acordo com o tipo e a
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origem do efluente. Yamamoto et al. (2001) constataram a presenca de BPA em diferentes
aterros sanitarios, no Japao, em concentracbes que variaram de 1,3 a 17.200 pg/L. Na
Alemanha, um estudo determinou uma concentracdo média de 3.600 pg/L de BPA no lixiviado
puro (VANDENBERG et al., 2007). Na China, niveis de BPA superiores a 100 pg/kg foram
observados em locais de descarte e reciclagem de lixo eletronico (CORRALES et al., 2015;
HUANG et al., 2014).

A exposicdo humana também pode acontecer via ar e poeira, em virtude do elevado
volume de BPA lancado na atmosfera, principalmente através da queima de lixo doméstico e
eletronico (CORRALES et al., 2015). Apesar de obter uma menor capacidade de transporte
atraves do ar e uma rapida meia-vida de oxidacdo, um estudo feito em 120 casas identificou a
presenca de BPA na poeira em 86% delas, variando entre 0,2 e 17,6 pg/g. Também foi
detectada, nesse mesmo estudo, a presenca de 2 a 208 ng/m*® de BPA em amostras de ar no
interior e exterior de residéncias (KANG; KONDO; KATAYAMA, 2006; RUDEL etal., 2003).
Fu e Kawamura (2010) identificaram que as concentracdes atmosféricas de aerossol de BPA
em areas urbanas da india, da China, do Jap&o, da Nova Zelandia e dos Estados Unidos (0.004
a 17 ng/m?) foram superiores aquelas medidas em areas rurais da China e da Alemanha (0.005
a 0.2 ng/m®). Esse estudo também indicou areas industriais e de maior densidade populacional
agem como emissoras de BPA para a atmosfera de areas mais do planeta, ja que niveis de BPA
foram detectados em ilhas remotas dos oceanos Pacifico e Indico e regides polares (FU;
KAWAMURA, 2010).

2.2.3 Bisfenol A e toxicidade genética

Em virtude a constante exposicdo e de forma geral ao menor periodo entre geracdes, a
maior parte dos estudos sobre as consequéncias do contato com o BPA tém como referéncia
animais. Disfun¢des em tecidos metabdlicos, no cérebro, nos sistemas reprodutivos e lesdes
cancerigenas em glandulas mamarias e na prostata foram identificadas em roedores. Espécies
invertebradas, peixes e anfibios também mostraram suscetibilidade ao contaminante; problemas
de desenvolvimento, de divisdo celular, de crescimento e de masculinizacdo/feminilizacao
foram algumas das consequéncias constatadas (FLINT et al., 2012). No fendtipo humano, a
maioria dos estudos séo de corte transversal o que limita uma relagdo absoluta de causa-
consequéncia, contudo, estudos longitudinais indicam a forte ligacdo a exposicdo ao BPA a
diversas disfungGes. Obesidade, diabetes melitus, infertilidade feminina, fetos abaixo do peso
e comportamento neuroatipicos em criangas sdo 0s principais efeitos percebidos (LA
MERRILL et al., 2020).
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A diversidade de disfuncdes indica a multifuncionalidade deste desregulador enddcrino,
que pode afetar humanos e animais de diversas formas dependendo do seu estado fisioldgico e
de desenvolvimento (CANESI; FABBRI, 2015). Dessa forma, a definicdo dos mecanismos de
acdo do BPA é complexa. Até o momento nove mecanismos de acdo foram descritos na
literatura, sendo esses: a ativacdo de forma inapropriada receptores de estrogénio; o
antagonismo aos receptores de androgénio; alteracdo da expressao dos receptores de estrogénio,
oxitocina e vasopressina nos nucleos do cérebro; alteracdo na transducéo de sinal a células
hormono-responsivas; inducdo de mudanca epigenética em células produtoras horménios ou
responsivas a esses; inibicdo da esteroidogéneses; alteracdo nas doses de horménio como a
insulina nas células; alteracdo nos niveis de circulacdo de hormoénios como androstenediona e
testosterona livre; e aumento no indice de proliferacdo nas células da glandula mamaria, do

pancreas e nas celulas endoteliais uterinas (LA MERRILL et al., 2020).

2.2.4 Limites de toxicidade

Devido aos possiveis efeitos colaterais causados pela exposicdo constante ao BPA,
avaliacOes de riscos foram realizadas nas Ultimas trés décadas para definir pardmetros para a
ingestdo do BPA. O primeiro padrdo para niveis seguros de ingestdo foi estabelecido pela
United States Environmental Protection Agency (US EPA), através de um estudo realizado em
roedores adultos expostos a altas doses de BPA. Foi determinado que o menor nivel no qual foi
observado algum efeito foi de 50 mg/kg massa corporal/dia, valor este que foi adaptado para
50 ng/kg massa corporal/dia a fim de estabelecer uma margem de seguranca. Esse valor padréo
foi adotado pela Food and Drug Administration (FDA) e ainda é utilizado, apesar de algumas
questdes relativas a como os parametros iniciais do estudo foram obtidos e o continuo aumento
de novas informagdes sobre 0 BPA (MICHALOWICZ, 2014; RUBIN, 2011). Alguns estudos
indicam evidéncias de efeitos adversos a saude em doses menores de BPA, variando de 2 a 200
pa/kg massa corporal/dia. Em 2015, a European Food Safety Authority (EFSA), que também
adotava o valor de 50 pg/kg massa corporal/dia, estabeleceu um padrdo temporario para dose
toleravel de ingestdo (DTI) de 4 pg/kg massa corporal/dia, valor este que ndo causaria danos a
saude de nenhum grupo etario analisado. Esse DTI esta passivel de mudanca de acordo com um
estudo que estd ocorrendo desde 2018 (European Safety Authority, 2017; “WHO |
Toxicological and health aspects of bisphenol A”, 2014). Baseado nesses valores, a Comissao
de Regulamentacdo Europeia também estabeleceu o limite maximo de migracdo do BPA,
atraves do regulamento (UE) n.° 10/2011 e de sua alteracdo (UE) 2018/213, que estipulam que

o limite de migrag&o especifica de BPA de vernizes ou revestimentos em materiais em contato
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com alimentos ndo deve exceder 0,05 mg/kg (“COMMISSION REGULATION (EU) 2018/
2137, 2018).

2.2.5 Legislacdo

No contexto mundial, as autoridades sanitarias avaliam os riscos da utilizacdo de BPA
constantemente. A legislacdo é semelhante em diversos paises como os Estados Unidos, o
Canad4, o Japdo e paises da unido europeia. De forma geral, sdo proibidas a fabricacdo e
importacdo de artigos direcionados a criangas de 0 a 3 anos (BERNARDO et al., 2015). Em
alguns lugares como a Franca, a regulamentacao tem sido mais severa. Desde de 2015, a Agence
nationale de sécurité sanitaire de [’alimentation, de [’environnement et du travail (ANSES)
proibiu o uso de BPA em todos os recipientes, embalagens e utensilios alimentares, e em papéis
térmicos, além de promover estudos para a substituicdo do uso dessa substancia (“Bisphenol A
| Anses”, 2017).

No Brasil, a Agéncia Nacional de Vigilancia Sanitaria (ANVISA), por meio da
resolucdo RDC n. 41/2011, proibe a fabricacdo e importacdo de mamadeiras e recipientes
similares que contenham BPA em sua composicdo. A proibicdo de artigos destinados a
alimentacdo de lactentes se deve a maior susceptibilidade desse grupo etario. Os demais usos
dessa substancia sdo regulamentados pela ANVISA, que determina o limite maximo de
migracdo como 0,6 mg de BPA/kg de alimento, valor esse que considera o limite toleravel de
ingestdo diario de 0,05 mg de BPA/kg de massa corporal/dia (BERNARDO et al., 2015;
“Bisfenol A - Anvisa”, 2020).

2.2.6 Meétodos de remocao de bisfenol-A

Devido ao grande potencial de desregulacdo endécrina vinculado ao BPA, a reducéo do
contato com o composto e o desenvolvimento de rotas de tratamento desse residuo tornou-se
imprescindivel. Em casos nos quais as fontes de contaminacdo sdo ocupacional ou alimentar, o
contato com BPA pode ser evitado ou minimizado com a aplicacdo de algumas praticas como
0 uso adequado de EPI, o melhoramento da tecnologia de sintese de produtos a base de BPA, a
correta manipulacdo de plasticos policarbonatos e resinas e a constante atualizacdo da
regulamentacéo de seu uso (BERNARDO et al., 2015; KANG; KONDO; KATAYAMA, 2006;
OHORE; SONGHE, 2019).

Em casos nos quais j& ha a contaminagdo ambiental pelo BPA, devido a ineficécia de

tratamento de aguas residuais industriais ou mau gerenciamento de residuos destinados a
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reciclagem, é necessaria a adocao de tratamentos eficientes para sua remoc¢éo. A concentracao
de BPA em efluentes de estacGes de tratamento de efluentes (ETEs) indica que os atuais
processos bioldgicos presentes nestas ndo sdo adequados para a remocdo eficiente dessa
substancia emergente, que mesmo em baixas concentracdes pode ser nociva (ZIELINSKA;
WOJINOWSKA-BARYLA; CYDZIK-KWIATKOWSKA, 2019b). Nesse contexto,
tecnologias avancadas de tratamento terciarios séo estudadas para uma remocao mais eficaz do
BPA de corpos hidricos. Dentre os processos mais importantes estdo a separacdo por
membranas, 0s processos oxidativos avancados, a biodegradagéo e a adsorcao.

Separacao por membranas

Processos de separacdo por membranas baseiam-se na diferenca de pressao através da
membrana como for¢a motriz para a separacdo seletiva de contaminantes. Membranas séo
barreiras semipermeaveis, compostas de diferentes materiais como zeolitas, ceramicas e
polimeros, que retém compostos por meio de trés mecanismos principais: exclusdo molecular,
efeitos de carga (interacdes eletrostaticas) e difusdo. A classificacdo mais usual desses
processos estd relacionada ao tamanho dos poros das membranas e separam-se em:
microfiltracdo, ultrafiltracdo, nanofiltracdo e osmose reversa (SELATILE et al., 2018).

Os processos de nanofiltracdo e de osmose reversa tém demonstrado potencial para a
remocao eficiente de contaminantes emergentes devido a utilizagdo de membranas densas e que
possuem 0s menores poros, dentre essas supracitadas. Estudos a respeito do BPA exibem taxas
de remocdo que chegam até 99,9%, e demostram a rejeicdo de um composto esta diretamente
ligada com o tipo de membrana (ZIELINSKA et al., 2017). Esse tipo de processo apresenta
vantagens como a alta seletividade, adaptabilidade aos atuais tratamentos em ETEs e a ndo
producdo de compostos de subprodutos mais tdxicos. Todavia, seu alto custo de instalacdo e
operacdo e a necessidade da realizacdo de pds-tratamentos limitam sua ampla utilizacdo em
processos de tratamento (DEEMTER et al., 2021).

Processos oxidativos avangados

Os processos oxidativos avancados (POAS) sdo tratamentos alternativos que visam
degradar contaminantes através da utilizacdo de espécies bastante oxidantes. Em geral, 0s
processos produzem ou utilizam radicais livres, em especial o radical hidroxil (OH"), espécie
que apresenta alta reatividade e baixa seletividade (OGUZIE et al., 2020). Ha diversos tipos de
POAs, sendo os principais: quimicos, como o Fenton; fotoquimicos, como a fotocatélise e o
foto-Fenton; sonoquimicos e eletroquimicos. Frequentemente, combinagdes entre esses

processos produzem melhores resultados na degradacdo de compostos organicos (FIOREZE;
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PEREIRA DOS SANTOS; SCHMACHTENBERG, 2014; SANTOS DE ARAUJO et al.,
2016).

Os tratamentos oxidativos apresentam vantagens como a degradacéo de contaminantes
recalcitrantes presentes em baixas concentrac6es, compatibilidade com tratamentos usuais, ndo
especificidade, ou seja, amplo espectro de substratos que sdo passiveis de degradacao e a baixa
producdo de residuos em virtude de ndo ser um processo de transferéncia de fases. Oguzie et
al. (2020) estudaram a remocédo do BPA utilizando peroximonossulfato ativado por ion cobalto
(PMS/Co) e CoSO4 e CoCl2 como catalisadores. Eles obtiveram total degradacdo do composto
com ambos catalisadores (BPA = 20 mg/L; PMS = 13,52 mg; CoSO4 =12,36 mg e CoCl,
= 0,49 mg). Reportaram, também, que a eficiéncia de remoc¢édo varia consideravelmente de
acordo com condicBes operacionais como concentracdo de BPA, dosagem de oxidante e
catalisador, pH, tempo e adicdo de acido humico. Olmez-Hanci et al. (OLMEZ-HANCI et al.,
2018) observeram a degradacao de 100 e 83% de BPA presente em efluentes da estacdo de
tratamento de aguas residuais utilizando persulfato (OS) e peroximonossulfato (PMS) com
o6xido de grafeno reduzido (rGO), respectivamente (BPA=2mg/L; rGO=0,02 g/L;
PS=0,25 mM; PMS = 0,5 mM).

Todavia, 0 uso de processos oxidativos avancados ainda possui restri¢cées devido ao alto
custo de operacdo e a possivel geracdo de subprodutos mais toxicos que as substancias originais
(DE ANDRADE et al., 2020a; LOURES et al., 2013).

Biodegradacéo

Os processos de biodegradacdo também sdo caracterizados como processos alternativos
para 0 tratamento de contaminantes emergentes presentes em diversas matrizes agua. Esse
método objetiva a degradacdo de contaminantes em compostos de facil remocdo e baixa
toxicidade através de microrganismos e enzimas (BILAL et al., 2019). Por exemplo, Kyrila et
al. (2021) identificaram a capacidade de microorganismos probidticos para a biotransformacéo
do BPA. Zhang et al. (2021) avaliaram uma diversidade de algas verde, marrom e vermelha
para a remocdo de BPA e a macroalga U. pertusa, foi capaz de degradar o contaminante quase
em sua totalidade. Processos biologicos tem menor custo devido a aplicacdo de substancias
naturalmente abundantes e a baixa demanda de energia. Contudo, sua melhor aplicacdo é como

pré ou pos-tratamento de processos ja existentes (OHORE; SONGHE, 2019).

Adsorc¢ao
A adsorcdo é um fendmeno de superficie que se baseia no acimulo de compostos na

interface de um material. Esse processo tem ganhado notoriedade como um dos métodos
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avancados mais adequados para o tratamento de micro contaminantes emergentes presentes em
matrizes aquosas. Alta capacidade de remocdo, bom custo-beneficio, versatilidade e a ndo
geracdo de subprodutos toxicos sdo marcantes vantagens desse processo (ALI; GUPTA, 2007).
O carvéo ativado comercial é o adsorvente de maior capacidade de remogdo e amplamente
utilizado industrialmente para o tratamento de agua, porém seu alto custo tem incentivado a
busca por adsorventes ndo-convencionais de baixo custo, almejando uma maior viabiliza¢do do
processo. Recentemente, estudos indicam que materiais como argilas, zedlitas, bioadsorventes
e residuos agroindustriais podem ser aplicados como adsorventes alternativos eficientes
(CRINI, 2006).

Golveia et al. (2021) estudaram a remocdo de BPA (concentracdo 10, 25 e 50 mg/L)
pelo residuo agricola de sabugo de milho e reportaram mais de 90% de remocao apds vinte
minutos de processo e maxima capacidade adsortiva de 51,25 mg/g. Lazim et al. (2021) também
obtiveram mais de 90% de remocé&o utilizando o residuos agricola do cacho da bananeira como
adsorvente em solucbes de 40 mg/L de BPA. Wan et al. (2021) utilizaram um composito
mesoporoso de argila/carbono que obteve méxima capacidade adsortiva de 103,32 mg/g,
superior da apresentada por carvéo ativado convencional nas mesmas condicdes (42,53 mg/g).

2.3 Adsorcéo: aspectos gerais

Documentos sanscritos, datados de 2000 anos, reportam a aplicacdo de conceitos de
adsorcdo ja na antiguidade quando carvéo era utilizado para filtracdo de agua (TIEN, 2019).
Apesar de ndo ter seus conceitos completamente compreendidos, 0 uso moderno da adsor¢éo
teve inicio no século XVIII com a utilizacdo de so6lidos para a remogdo de corantes ou para
desumidificacdo de ar. A constante evolucdo no processo de adsorcdo estabeleceu o mesmo
como um dos métodos mais utilizados para a separacéo e purificacdo de dgua e ar (THOMAS;
CRITTENDEN, 1998c).

A adsorcdo é definida como um fenémeno de transferéncia de massa no qual ha
enriquecimento de compostos na interface entre um sélido e um fluido. A substancia que se
adere e acumula na interface é designada como adsorbato e o material no qual o adsorbato se
concentra é conhecida como adsorvente. Como a adsor¢do € um fenémeno de superficie,
materiais porosos, com grande area superficial tém maior potencial de serem usados como
adsorventes eficazes (ALI; GUPTA, 2007; DO NASCIMENTO et al., 2014). A Figura 2.3

exibe uma simples representacéo do processo de adsorcao.
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Figura 2.3 Representacdo do processo de adsor¢do
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O processo de adsorcao pode ser classificado de acordo com o tipo de forgas envolvidas
em: adsorcao quimica ou quimissor¢do e adsorcéo fisica ou fisissorcdo (RUTHVEN, 1984). A
fisissorcdo envolve forcas intermoleculares relativamente fracas, como as forcas de van der
Waals e interacdes eletrostaticas. Transcorre a temperaturas mais baixas, € inespecifica e
deslocalizada, podendo haver formacdo de mono ou multicamada na superficie sélida. Devido
a seu carater reversivel e consequente facilidade de regeneracdo do adsorvente, a adsorc¢do fisica
€ a mais empregada em processos de separacdao (RUTHVEN, 1984).

Na quimissorcao ha a formacao de ligagfes quimicas entre o adsorbato e o adsorvente,
formando uma monocamada na superficie sélida, e, portanto, envolve forgas mais intensas que
as presente na fisissor¢cdo. Este processo apresenta alta especificidade, acontecendo apenas em
sitios ativos aptos a adsorver uma espécie em particular. Apesar das defini¢cdes desses modelos
serem distintas, em alguns sistemas ndo é possivel enquadrar 0 processo em apenas uma
categoria, ainda que somente um dos tipos de adsorcdo controle o processo. (DO
NASCIMENTO et al., 2014; RUTHVEN, 1984).

2.3.1 Fatores que influenciam o processo de adsor¢do

A intensidade do processo de adsor¢do depende de diversos fatores, como: area
superficial, pH da solucdo, temperatura, natureza e concentracéo de adsorbato, natureza e massa
de adsorvente e a presenca de substancias interferentes.

Como a adsorcdo é um fendbmeno de superficie, a intensidade do processo de adsorcéo
é proporcional a &rea superficial, o que corresponde a toda area disponivel para a adsorgao.
Portanto, materiais porosos tém maior capacidade de adsorcao por unidade de massa. Os poros
de dimensdes moleculares contribuem de forma determinante para a area superficial total, de

maneira que a area superficial interna de um material poroso € bem maior que a area externa.
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A titulo de exemplo, tém-se os carvdes ativados com areas superficiais entre 1000 e 2000 m?/g
(GRASSI et al., 2012; RODRIGUEZ-REINOSO, 2001).

O pH da solucdo é outro parametro que pode influenciar a extenséo da adsorgéo visto
que este determina a distribuicdo das espécies quimicas. O impacto do pH varia de acordo com
0 tipo de adsorvente ja que a distribuicdo das carga superficial depende da composicao e das
caracteristicas da superficie do material (DO NASCIMENTO et al., 2014).

A capacidade de adsorcdo também pode depender da variagdo na temperatura. Reagdes
exotérmicas, como a maioria dos processos de adsorcdo, sdo favorecidas pela diminuicdo na
temperatura, enquanto que as endotérmicas sdo favorecidas pelo aumento de temperatura.
Comumente, quando um processo € favorecido pelo aumento ou diminuicdo da temperatura
observa-se 0 comportamento inverso para dessorcao, que entdo é desfavorecida pela mesma
condicdo (CALVET, 1989; GRASSI et al., 2012). A influéncia da temperatura na quantidade
de soluto adsorvido esta associada a energia da reacdo de adsorcdo e a natureza fisica ou
quimica da relacdo entre adsorbato e adsorvente. A baixas temperaturas, a fisissorcdo domina
0 processo e a medida que a temperatura aumenta, a quantidade de adsorbato adsorvido
fisicamente diminui. Em algumas faixas de temperatura, a adsor¢do quimica tem maior
contribuicdo e 0 aumento da temperatura favorece a ampliacdo da capacidade adsortiva (HILL
JR., 1977).

Dentre as propriedades do adsorvente tém-se a area superficial, o tamanho e volume dos
poros, a hidrofobicidade e os grupos funcionais. Ja as caracteristicas do adsorbato
compreendem o tamanho, a solubilidade e a polaridade da substancia. (COONEY, 1998). Outro
fator de influéncia é a presenca de uma mistura de substancias na solugdo, caracteristicacomum
de &guas e efluentes. Esses compostos podem intensificar, ser indiferentes ou interferir no
processo devido a competicdo pelos sitios ativos. De forma geral, a presenca de matéria

organica prejudica adsorcdo do composto de interesse (GRASSI et al., 2012).

2.4 Adsorventes

A escolha do material adsorvente é essencial para a 6tima performance da adsorcéo,
sendo essa a primeira etapa no desenvolvimento do processo. O adsorvente eficaz deve possuir
boas propriedades mecénicas, como forga e resisténcia a atritos, devido a necessidade de
regeneracdo do material; boas propriedades cinéticas; elevada seletividade, extenso tempo de
vida util e bom custo-beneficio (RUTHVEN, 1984). Alta area superficial e alto volume interno

sdo também caracteristicas essenciais para 0 bom desempenho do processo, visto que esses
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proporcionam maior capacidade adsortiva. A area interna é decorréncia da presenca de poros
de diversos tamanhos, cuja classificacao esta relacionada com acessibilidade dos absorbatos ao
interior do adsorvente (THOMAS; CRITTENDEN, 1998a). A International Union of Pure and
Applied Chemistry (IUPAC) classifica esses poros em: microporos, cujas larguras sao menores
que 2 nm; mesoporos, que tém larguras entre 2-50 nm; e macroporos, cujas larguras sdo maiores
que 50 nm (IUPAC Compend. Chem. Terminol., 2009).

A é&rea especifica e a distribuicdo dos poros sdo geralmente determinadas pela técnica
de fisissorcdo de nitrogénio. Nesta técnica, o volume de nitrogénio, em seu ponto de ebulicéo
a uma pressao de 1 atm (77 K), é medido em uma vasta gama de pressoes relativas (P/Po < 1).
As isotermas obtidas sdo ajustadas pelo método de Brunauer-Emmett-Teller (BET). A Figura

2.4 apresenta a classificacao das isoterma de fisissorcao de acordo com a IUPAC (THOMMES
et al., 2015)

Figura 2.4 Isotermas de fisissorgédo proposta pela IUPAC

Ila) Ib)

r" — r —_

V(b)

Quantidade adsorvida — s

Pressdo relativa  ————— p—

Fonte: Adaptado de Thommes et al. (2015)

As isotermas reversiveis do Tipo | sdo dadas por s6lidos microporosos com areas
externas relativamente pequenas, como alguns carvdes ativados e zedlitas. As isotermas do
Tipo I(a) sdo observadas em materiais com microporos estreitos (largura <1 nm); ja as do Tipo

I(b) sdo encontradas em materiais com distribuicdo de poros mais amplas, incluindo microporos



35

mais largos e mesoporos mais estreitos (< 2,5 nm). A isoterma reversivel do Tipo Il € observada
em solidos ndo-porosos ou macroporosos e € resultado da adsor¢do monocamada-multicamada
irrestrita. O ponto B, na Figura 6, corresponde a transi¢do da cobertura monocamada para a
multicamada. Assim como a isoterma de Tipo I, a isoterma de Tipo |11 é observada em solidos
ndo-porosos ou macroporosos, todavia ndo ha o ponto B, identificavel na isoterma anterior. Isso
indica que as relacGes adsorvente-adsorbato na isoterma do Tipo Il sdo relativamente fracas e
as moléculas se encontram reunidas em sitios ativos mais favoraveis. As isotermas de Tipo IV
sdo vistas em s6lidos mesoporosos e sdo caracterizadas por um platd final de saturacdo. Nesse
caso ha adsorcdo em mono e multicamadas, seguida de condensacéo nos poros. Na isoterma do
Tipo IV(a), a condensacdo nos poros é acompanhada de histerese (a curva de adsorc¢éo difere
da curva de dessor¢éo). As isotermas do Tipo IV(b) sdo observadas em mesoporos de menor
largura, ou mesoporos conicos e cilindricos com extremidades fechadas. A isoterma do Tipo V
também apresenta histerese e é similar a do Tipo Il devido as fracas intera¢6es entre adsorvente
e adsorbato. A isoterma do Tipo VI é reversivel e representa uma adsorcdo camada-a-camada
em superficies ndo-porosas (THOMMES et al., 2015).

Os adsorventes tradicionais mais utilizados s&o os carvdes ativados, zedlitas sintéticas,
silica gel e aluminas. Contudo, o alto custo associado a esses materiais impede seu amplo uso
em processos separacao industriais e impulsiona a busca por adsorventes alternativos. Nessa
conjuntura, materiais naturais como argila, bioadsorventes; e residuos agroindustriais tém
ganhado notoriedade devido sua abundancia, disponibilidade e baixo custo (BABEL;
KURNIAWAN, 2003; DE ANDRADE et al., 2018).

25  Argilas

N&o ha uma unica definicdo para os materiais argilosos, mas eles sdo amplamente
classificados como materiais terrosos, de ocorréncia natural, compostos majoritariamente de
minerais de granulacdo fina e que apresentam diversos graus de plasticidade na presenca de
agua (BERGAYA; LAGALY, 2013; CAVALCANTI et al., 2009; GUGGENHEIM; MARTIN,
1995). As argilas sdo constituidas de argilominerais, que sdo minerais pertencentes a familia
dos filossilicatos, podendo também possuir matéria organica, impurezas e outros minerais,
como mica, quartzo e hematita. Os argilominerais sdo caracterizados por sua estrutura
constituida de camadas tetraédricas e octaédricas alternadas em diferentes propor¢des (BIBI et
al., 2016). As folhas tetraédricas sdo compostas por um cation, os mais comuns sendo Si**, AI**

e Fe®*, coordenado com quatro atomos de oxigénio. As folhas octaédricas sd0 compostas de um
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cation, os principais sendo Mg?*, AI**, Fe?* e Fe®*, hidroxilas e oxigénio (BRIGATTI; GALAN;
THENG, 2006; NEUMANN et al., 2000).

Os argilominerais podem ser classificados de acordo com a disposicéo de suas folhas
octaédricas e tetraédricas. Um argilomineral do tipo 1:1 € constituido de folhas tetraédricas e
octaédricas alternadas; o tipo 2:1 possui uma folha octaédrica no meio de duas folhas
tetraédricas; enquanto o tipo 2:1:1 é composto de uma folha octaédrica adjacente a uma camada
2:1. Os principais grupos de argilominerais sdo caulinita, do tipo 1:1; ilita, esmectita,
vermiculita, que sdo do tipo 2:1; e clorites, 2:1:1 (THENG, 1979; UDDIN, 2018).

Argilas sdo materiais naturalmente abundantes, ndo nocivos, com boa reatividade e bom
custo-beneficio, caracteristicas que contribuem para sua grande importancia industrial e
ambiental. Devido a importantes propriedades fisico-quimicas, o uso de argilas como material
adsorvente alternativo também tém atraido grande interesse. Sua aplicabilidade deve-se
majoritariamente a sua alta area especifica superficial, estabilidade mecanica e quimica,
estrutura de poros favoravel e capacidade de troca i6nica (BIBI et al., 2016; GUGGENHEIM,;
MARTIN, 1995). As caracteristicas adsortivas das argilas dependem diretamente de suas
propriedades, da natureza e da forma dos contaminantes e das condigdes operacionais, como
pH, massa de argila e temperatura (MALVAR et al., 2020).

Apesar de naturalmente possuir caracteristicas favoraveis ao processo de adsorcéo,
varios tipos de argila possuem baixa capacidade adsortiva para contaminantes organicos quando
in natura. A capacidade de adsor¢cdo pode ser aumentada através da modificacdo da matéria
guimicamente, com &cidos, bases, sais e surfactantes; ou fisicamente, através de tratamentos
térmicos (ISMADJI; SOETAREDJO; AYUCITRA, 2015). As argilas organofilicas sdo
exemplos de materiais argilosos que passam por modificacdo visando seu aprimoramento.
Essas argilas contém moléculas orgénicas intercaladas entre as camadas estruturais do
argilomineral ou adsorvidas em sua superficie. A introducdo de moléculas organicas provoca o
distanciamento entre os planos da argila e muda o carater naturalmente hidrofilico de sua
superficie para hidrofébico. Essa transformacao amplia sua aplicabilidade, que abrange seu uso
como adsorvente, agentes de controle reologico, tintas, produtos de cuidado pessoal, entre
outros. As argilas mais utilizadas para o preparo das argilas organofilicas sdo as bentonitas (DE
PAIVA; MORALES, 2012).

2.5.1 Argilas bentoniticas

As argilas bentoniticas sdo materiais de fina granulacdo, compostas essencialmente de

argilominerais do grupo das esmectitas, principalmente a montmorilonita, cuja formula quimica
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geral é My(AlsxMgx)SisO20(OH)4. Outros minerais, tais como quartzo, feldspato, cristobalita,
pirita e calcita. A denominacéo bentonitica (ou bentonita) deve-se a localiza¢do do depdsito na
qual foi encontrada em Fort Benton, nos Estados Unidos (DE PAIVA; MORALES; DIAZ,
2008; SILVA; FERREIRA, 2008; UDDIN, 2018).

A versatilidade de uso das variedades de argila bentonitica a torna uma das argilas mais
utilizadas industrialmente. Essas diversas aplicabilidades sdo em virtude de propriedades como
plasticidade, alta resisténcia mecanica, baixa compressibilidade, alta absor¢do de agua e alta
capacidade de troca cationica, que permitem a producdo de materiais personalizados (SILVA;
FERREIRA, 2008; UDDIN, 2018).

Em escala mundial, o maior mercado de producéo e desenvolvimento de produtos esta
nos Estados Unidos. No Brasil, os maiores depdsitos estdo nos estados do Parand, Paraiba, S&o
Paulo e Bahia, respectivamente. A argila bentonitica brasileira é essencialmente policatidnica
e possuem majoritariamente calcio e magnésio, além de outros argilominerais em diferentes
quantidades. A maior parte da producdo concentra-se na Paraiba, em especial na cidade de Boa
Vista, todavia, devido a constante exploracdo, algumas variedades apresentam-se escassas
(ALVES et al., 2016; SILVA; FERREIRA, 2008).

Estudos realizados pelo mesmo grupo de pesquisa no qual esse trabalho esta inserido
avaliaram extensivamente o uso de argilas do tipo bentonita para a remocdo de diversos
contaminantes. A argila Verde-lodo foi aplicada de forma satisfatoria na remocdo de uma
diversidade de compostos como ofloxacino (ANTONELLI et al., 2020a), ciprofloxacino
(ANTONELLLI et al., 2020b, 2021), propranolol (DO NASCIMENTO et al., 2021), cafeina
(OLIVEIRA etal., 2018; OLIVEIRA; DA SILVA; VIEIRA, 2019) e ions metélicos (FREITAS
et al., 2017). A argila Fluidgel, um tipo de bentonita sodica organofilizada, foi eficientemente
utilizada para a remocdo de atrazina (MANZOTTI DE SOUZA et al., 2018), &cido 2,4-
diclorofenoxiacético (DE SOUZA; DOS SANTOS; VIEIRA, 2019) e metais pesados
(GALINDO et al., 2013). A argila Spectrogel tipo-C é uma argila bentonitica brasileira
funcionalizada com ions dialquil dimetil amonio, a fim de alterar seu caréater de hidrofilico para
hidrofobico e aprimorar sua afinidade com compostos organicos. Ela ja foi eficientemente
avaliada como adsorvente de farmacos (DE ANDRADE et al., 2020c, 2020d; MAIA et al.,
2019) e hidrocarbonetos aromaticos (LIMA; SILVA; VIEIRA, 2017). Esses trabalhos,
portanto, fornecem o embasamento necessario para justificar o estudo da ampliacdo do uso

dessa matéria prima para adsorcao de outros contaminantes como o bisfenol A.
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2.6 Avaliacao do processo de adsorcao

De forma geral, os processos de adsorcéo sdo analisados previamente em sistemas em
banho finito que compreendem estudos cinéticos, de equilibrio e termodinamicos e fornecem
caracteristicas fisico-quimicas da adsorcdo. Além dessas avaliacBes, testes dindmicos em
coluna de leito fixo também sdo fundamentais para determinacdo da eficacia e o

dimensionamento do equipamento.
2.6.1 Cinética e modelos cinéticos de adsor¢do

A cinética de adsorgdo descreve a taxa de remogdo do adsorbato em relagdo ao tempo e
se mostra Util também para a definicdo de parametros 6timos do processo (AKSU, 2001;
GAUTAM; CHATTOPADHYAYA, 2016). A adsorc¢édo pode compreender as etapas de difusao
do adsorbato da solucdo para a superficie de uma particula, difusdo na superficie externa da
particula, difusdo intraparticula e adsor¢do nos sitios ativos. Cada uma destas etapas apresenta
uma resisténcia intrinseca, de forma que a taxa de adsorc¢do total do processo é definida por
uma combinacdo destas. Geralmente, a velocidade de fisissorcéo é elevada, de maneira que as
resisténcias a transferéncia de massa sdo etapas mais provaveis de regular a velocidade de
reacdo. Dependendo de caracteristicas fisico-quimicas do adsorvente e do adsorbato, e das
condicdes operacionais do sistema, uma destas etapas pode ser responsavel pelo controle do
processo (RUTHVEN, 1984).

Para melhor entendimento e avaliacdo da adsorcdo é de fundamental importéncia a
determinacdo do mecanismo pelo qual esse processo ocorre e quais etapas controlam a
transferéncia de massa. Diversos modelos cinéticos foram desenvolvidos para descrever o
mecanismo e as etapas de controle da adsor¢do (HO; MCKAY, 1998). Dentre os mais utilizados
tém-se o de pseudoprimeira ordem, pseudossegunda ordem, modelo de resisténcia a

transferéncia de massa em filme externo, modelo de difusdo intraparticula e 0 modelo de Boyd.

2.6.1.1 Modelo de pseudoprimeira ordem

O modelo empirico de pseudoprimeira ordem proposto Lagergren (1898) baseia-se na
capacidade de adsorcdo e é amplamente utilizado para determinar a taxa de adsorcdo de um
soluto em uma solug@o. O modelo é representado pela Equacdo 2.1:

49 = Ky (g - q0) (2.1)
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Em que,

q - quantidade de soluto adsorvido no equilibrio (mmol.g™);
0t - quantidade de soluto adsorvido no tempo t (mmol.g™?);
K1 - constante de velocidade de adsorcdo de pseudoprimeira ordem (min);
t - tempo (min).
Estabelecendo as condi¢Ges de contorno, em que no tempo inicial ndo ha soluto

adsorvido (t=0, q:=0) e que no instante t a quantidade de soluto adsorvida € g, a equacdo de

Lagergren pode ser reescrita como na Equagéo 2.2:

q. = q(1 —e™ ™) (2.2)
2.6.1.2 Modelo de pseudossegunda ordem

O modelo de pseudossegunda ordem se baseia também na capacidade de adsorcdo da
fase sélida e considera a adsor¢do quimica como a etapa de controle. Em oposi¢do ao modelo
de pseudoprimeira ordem, este ¢é aplicavel ao longo de todo processo (AKSU, 2001). O modelo
descrito por Ho e McKay (1998) é dado pela Equacdo 2.3:

d
—E=K(q—q0)° (2.3)

Em que,
g - quantidade de soluto adsorvido no equilibrio (mmol.g™);
0t - quantidade de soluto adsorvido no tempo t (mmol.g?);
K - constante de velocidade de adsorcdo de pseudossegunda ordem (g.mg™*.min);
t - tempo (min).
Aplicando as mesmas condicBGes de contorno, nas quais ndo ha soluto adsorvido no
tempo inicial, tém-se a Equagéo 2.4:

K,q%t
q = —2— (2.4)

T 1+K,qt

Este modelo tem como vantagem a possibilidade de analise da capacidade adsortiva, da
taxa inicial de adsorcgéo e constante de velocidade de adsorcéo de pseudossegunda ordem sem
a determinacdo de outros parametros (HO; PORTER; MCKAY, 2002)
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2.6.1.3 Modelo de resisténcia a transferéncia de massa em filme externo

Nesse modelo, a resisténcia a transferéncia de massa externa é a etapa controladora
durante o inicio do processo. Portanto, no periodo inicial é possivel desenvolver um modelo de
difusdo em filme externo a partir de um balango de massa em um sistema de adsor¢éo em banho
(PURANIK; MODAK; PAKNIKAR, 1999). Considera-se que a taxa de transferéncia do soluto
é proporcional a concentracdo (forca motriz) e a area superficial da particula de adsorvente

(QIU et al., 2009), esse modelo é descrito pela Equacgéo 2.5:

T = ~KnalC(®) = G,(®)] (25)

Em que:

C(t) - concentracéo de soluto no seio da solugdo no tempo t (mmol.L™);

Cp(t) - concentragéo de soluto no filme, interface solugdo/superficie do adsorvente (mmol.L?);
a - area superficial especifica do adsorvente (m2.m);

Km - coeficiente de transferéncia de massa no filme externo (m.s™).

Para o desenvolvimento desse modelo, foram estabelecidas as seguintes hipdteses
(GARCIA-REYES; RANGEL-MENDEZ, 2010; PONNUSAMI; RAJAN; SRIVASTAVA,
2010):

i.  As particulas de adsorvente séo esféricas;
ii. A concentracdo no seio da solucédo é uniforme;
iii.  Na fase inicial da adsorcdo, a resisténcia a transferéncia de massa em filme
externo € a Unica etapa de controle do processo;
iv. O répido estabelecimento do equilibrio termodindmico na interface solido-
liquido;

v.  Aplicabilidade de uma taxa de reacdo de primeira ordem.

Substituindo a Equacéo 2.6 na Equacdo 2.5, é possivel obter a Equacéo 2.7:

qt = M (26)

m

Em que:

0t - quantidade de soluto adsorvido por massa de adsorvente em um tempo t (mmol.g); Co -
concentragéo inicial de soluto (mmol.L™?);

C(t) - concentragéo de soluto em solugdo em um tempo t (mmol.L?);

V - volume de solucéo (L);

m - massa de adsorvente (g).
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dac _ e, VIEO-Gy(®)

” (2.7)

Para determinacdo do modelo cinético, utiliza-se uma outra equacdo que pode ser
derivada em relagdo ao tempo, 0 modelo de isoterma de adsorcdo de Langmuir, determinada
pela Equacdo 2.8. O modelo final proposto por Puranik, Modak e Paknikar (1999), Equacéo

2.10, é obtido atraves da substituicdo da derivada da equacdo de Langmuir (Equacgéo 2.9) na

Equacéo 2.7.

t= (?TZEZE;)) 29
% - [1+ZTCI;L(t)]2 (%p &9
acy _ K,.av [1+KCp(D]2[C(£)—Cp ()] (2.10)

dt mqmKi,

2.6.1.4 Modelo de difusdo intraparticula

O modelo de difusao intraparticula proposto por Weber e Morris (1963) € descrito pela

Equacéo 2.11:
qe = Kt/ +1 (2.11)

Em que:

0t - quantidade de soluto adsorvido por massa no tempo t (mmol.g™?);
Ki - constante da taxa de difusdo intraparticula (mmol.g™.min©%);

| - constante relativa & espessura da camada limite (mmol.g™).

Quando a etapa da difusdo intraparticula realmente controla o processo, o grafico de qt
versus tY2 fornece uma linha reta que passa pela origem. Esse grafico pode néo ser linear durante
todo o processo, apresentando multilinearidade em trés diferentes estagios. A primeira etapa
representa a adsorcdo rapida na superficie externa; a segunda etapa refere-se a difusdo
intraparticula, regido na qual calcula-se os coeficientes do modelo; e a terceira etapa é a de
equilibrio final, onde a difusdo intraparticula decresce devido a baixa concentracdo de soluto
na solucdo (CHEN et al., 2010).

2.6.1.5 Modelo de Boyd

O modelo proposto por Boyd, Adamson e Myers (1947) é utilizado para designar qual
a etapa é responsavel pelo controle do processo, se a transferéncia de massa no filme externo

ou a difusdo intraparticula. O modelo é descrito pela Equagéo 2.12:
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F(t) =1— =30, —e ™k (2.12)
Em que:

F - fracdo adsorvida de soluto no equilibrio, em diferentes tempos;

Bt - funcdo matematica de F.

A variavel F também pode ser determinada pela Equacéo 2.13:

po (2.13)

Em que:
0t - quantidade de soluto adsorvido em um tempo t (mmol.g™);

0 - soluto adsorvido no equilibrio (mmol.g™?).

N&o é possivel calcular os valores de B para diferentes fracdes adsorvidas diretamente
da Equacéo 2.12. Reichenberg (1953) obteve as simplificacGes, descritas nas Equacdes 2.14 e
2.15, através da aplicacdo de transformada de Fourier seguida de integracéo.

Para valores de F < 0,85:

B, = <\/E — |n- (?))2 (2.14)

Para valores de F > 0,85:
B, = —0,4977 —In(1 — F) (2.15)

O real mecanismo de controle pode ser inferido através do grafico de Bt versus tempo.
Quando o grafico é linear e passa pela origem, a difusdo intraparticula é a etapa mais lenta do
processo. Quando o gréfico for ndo-linear ou se for linear, mas ndo passar pela origem, a difusdo
em filme externo é a etapa controladora. O grafico de B: versus tempo também pode ser
utilizado para obter o coeficiente de difusdo efetiva (Der) através da Equacdo 2.16 (HAMEED;
EL-KHAIARY, 2008):

T[ZDef

B= (2.16)

r2

Em que:
B - coeficiente angular da reta;
Det - coeficiente de difusdo efetiva (cm?/min);

r - raio medio da particula de adsorvente, assumindo que esta seja esferica.
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2.6.2 Isotermas e modelos de equilibrio de adsorcao

O processo de adsor¢do em um sistema sélido-liquido é caracterizado pela transferéncia
de um soluto presente em fase fluida para uma fase sélida, na qual ha acimulo desse até o
alcance do estado de equilibrio (THOMAS; CRITTENDEN, 1998b). A capacidade de adsorcao
de um adsorvente é uma das caracteristicas mais importantes para avaliacdo do processo e &,
usualmente, obtida atraves de isotermas. Estas sdo expressdes graficas da quantidade de soluto
adsorvido em funcdo da concentracao de soluto em solucéo, a temperatura constante (GRASSI
et al., 2012). A quantidade de soluto adsorvida no equilibrio pode ser descrita pela Equacao
2.17:

(Co—=Ce)V
Qe = ——— (2.17)

m

Em que:

0e - quantidade de soluto adsorvido no equilibrio (mmol.g™2);

Co, - concentracdo inicial de soluto em solugdo (mmol.L™Y);

Ce - concentragdo de soluto em solucéo no equilibrio (mmol.L?);
V - volume de solucéo (L);

m - massa de adsorvente (Q).

McCabe, Smith e Harriott (2004) descrevem tipos comuns de isotermas, ilustradas na
Figura 2.5. A isoterma linear que passa pela origem indica que a quantidade de soluto adsorvida
é proporcional a concentracdo no fluido no equilibrio, ndo exibindo uma capacidade de
concentragdo maxima. As isotermas cbncavas sdo do tipo favoravel e assinalam a alta
capacidade de adsorcdo, mesmo em baixas concentracdes de soluto. No caso limite de uma
isoterma favoravel, tem-se a adsorc¢do irreversivel, quando a capacidade de adsorcao independe
da concentracdo de soluto. Quando a curva é convexa indica um processo desfavoravel, no qual
€ necessario altas concentracbes de soluto para que ocorra a adsorcdo. As isotermas
desfavoraveis sdo raras, mas seu estudo tem relevancia para entender o processo de regeneracao
do adsorvente (MCCABE; SMITH; HARRIOTT, 2004).
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Figura 2.5 Tipos de isoterma de adsorcdo descritas por McCabe, Smith e Harriott

Irreversivel

Extremamente
favordvel

Favoravel

Linear

W (g adsorvido/g de solido)

Desfavoravel
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Fonte: Adaptado de McCabe, Smith e Harriott (2004)

Outra sistema de classificacdo € proposto por Giles et al. (GILES et al., 1960)no qual
todas a isotermas sdo divididas em quatro classes principais de acordo com sua inclinagdo
inicial, e também em subgrupos que sdo baseados no formato superior das curvas. Os quatro
grupos principais, nomeados, S, L (tipo Langmuir), H (alta afinidade) e C (parti¢do constante),
e seus respectivos subgrupos estdo representados na Figura 2.6. As isotermas do tipo L sdo as
mais conhecidas, sendo a curva do subgrupo L2 a mais comum em casos de adsor¢do em

solucdes diluidas.

Figura 2.6 Sistema de isotermas proposto por Giles et al. (1960).
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Diversos modelos matematicos podem descrever as relacdes de equilibrio entre a
quantidade de adsorbato adsorvido e quantidade presente na fase fluida. Dentre os mais

utilizados tém-se os de Langmuir, Freundlich e Dubinin-Radushekevich.

2.6.2.1 Modelo de Langmuir

A isoterma proposta por Langmuir (1918) foi utilizada originalmente para descrever
processos de quimissorcdo de gases e vapores em solidos. Entretanto, é possivel sua extenséo
para representacao de outros sistemas, até em binarios (THOMAS; CRITTENDEN, 1998c). O
modelo de Langmuir baseia-se nas seguintes hipoteses (RUTHVEN, 1984):

I.  Adsor¢gdo em monocamada;
ii.  Cada sitio compreende apenas uma molécula de adsorbato;
iili.  Todos os sitios sdo energeticamente equivalentes;
iv.  Na&o ha interacdo entre moléculas adsorvidas e os sitios vizinhos.
O modelo de Langmuir é descrito pela Equacdo 2.18 (LANGMUIR, 1918):

— QmaxKLCe
de ="ikrco (2.18)
Em que:

0e - quantidade de soluto adsorvido na fase sdlida no equilibrio (mmol.g™);
Omax - capacidade maxima de adsorcéo de Langmuir (mmol.g™);
KL - constante da Isoterma de Langmuir (L.mmol™);

C. - concentracdo de soluto em solucéo no equilibrio (mmol.L™?).

As caracteristicas principais da equacdo de Langmuir podem ser expressas a partir da
avaliacdo do parametro de equilibrio (ou fator de separacdo) Ry, constante adimensional que

indica a favorabilidade do processo de adsorcao, através da Equacédo 2.19:

R, = — (2.19)

- 1+K1Co

Em que:
K. - constante da isoterma de Langmuir (L.mmol™%);

Co, - concentracdo inicial de soluto em solugdo (mmol.L™2).
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Os valores de R. podem estar relacionadas com o tipo de isoterma de forma que: o
equilibrio e desfavoravel quando R.> 1; linear quando R = 1; favoravel quando O<R.<1; e a

adsorcéo é irreversivel quando R =0.

2.6.2.2 Modelo de Freundlich

A isoterma de Freundlich é um modelo empirico baseado na distribuicéo de soluto entre
as fases fluida e sdlida no equilibrio, adequado para descrever adsor¢do em multicamada ou em
superficies heterogéneas, com variacGes energéticas em seus sitios. Esse modelo de isoterma
prevé que uma quantidade infinita de soluto pode ser adsorvida a medida que a concentracéo
de soluto aumenta, dessa forma admitindo a existéncia de infinitos sitios ativos (NG et al.,
2002). Todavia, a descricdo apropriada dos dados aplica-se a um intervalo restrito. O modelo
ndo se ajusta bem a dados obtidos a baixas temperaturas e altas pressfes, sendo mais correto
para descrever concentracdes intermediarias (ROUQUEROL et al., 2013).

O modelo proposto por Freundlich (1926) é descrito pela Equacéo 2.20:

e = KpC,'™ (2.20)

Em que:

(e - concentracéo do soluto em equilibrio na fase sélida (mmol.g™);

K - constante de Freundlich relacionada a capacidade de adsorg&o [(mmol.g™?).(L.mmol%)*];
C. - concentracdo de soluto em solugdo no equilibrio (mmol.L™?);

n - constante adimensional empirica que mede a intensidade de adsorcao.

Os valores da constante n sdo um indicativo da favorabilidade do processo de adsorcao.
Segundo Treybal (1981), valores de n entre 2 e 10 representam adsorc¢do favoravel; entre 1 e 2,

moderada; e menor do que 1 indica um processo desfavoravel.

2.6.2.3 Modelo de Dubinin-Radushkevich

O modelo Dubinin-Radushkevich (D-R) foi desenvolvido baseado na hipotese que as
caracteristicas da isoterma estao associadas com a estrutura porosa do adsorvente. Essa isoterma
provém da teoria de potencial de adsor¢do de Polanyi, e Dubinin indica que ela esta relacionada
ao preenchimento de microporos, ao invés de camada a camada nas paredes dos poros (HO;
PORTER; MCKAY, 2002; INGLEZAKIS, 2007). A equacdo de D-R, ao contrario de outras

isotermas, ndo se baseia em modelos definidos de adsor¢cdo, mas em consideracGes sobre a
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energia de adsorcdo. Esse modelo assume a heterogeneidade da superficie e a variagdo no
potencial de adsorcdo, e geralmente é aplicado quando os Langmuir e Freundlich ndo séo
aplicaveis (DABROWSKI, 2001; HU; ZHANG, 2019).

O modelo proposto por Dubinin- Radushkevich (1947) é descrito pela Equacédo 2.21.:

de = Qm-exP(_KDREZ) (2.21)

Em que:
Om - capacidade de adsor¢do na isoterma de Dubinin-Radushkevich (mmol.g™2);
Kpr - constante associada a energia livre média de adsor¢do (mol2.J%);

& - potencial de Polanyi (J.mol™?).

O potencial de Polanyi para liquidos é dado pela Equacdo 2.22:
e =RTin(2) (2.22)

Em que:

R - constante dos gases ideais (J.mol"*K?);

T - temperatura (K);

Cs - solubilidade do composto em agua (mmol.L?);

C. - concentracdo do soluto em solugdo no equilibrio (mmol.L™Y).

A constante Kpr esta relacionada com a energia livre média E (J.mol™) de adsorcdo por

molécula de adsorbato, que é calculada pela Equacéo 2.23:

1
E = s (2.23)
O valor de E possibilita caracterizar a adsor¢do em quimica ou fisica. Para valores de
E< 8 kJ.mol?, a fisissor¢do controla o mecanismo; quando 8 < E <16 kJ.mol? o processo
envolve quimissorcdo (GUPTA, 1998). Valores entre 20 e 40 kJ.mol? indicam adsorcio
quimica cuja forca é maior do que a da troca idnica (MOBASHERPOUR; SALAHI;

EBRAHIMI, 2014).
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2.6.3 Estudo termodindmico

O estudo de grandezas termodinamicas € importante para um entendimento completo
do processo de adsorcdo. A partir dos dados obtidos nos estudos de equilibrio € possivel
determinar varidveis como as variagdes de energia de Gibbs (AG), de entalpia (AH) e de
entropia (AS) e o calor isostérico, que permitem descrever a natureza da processo e determinar
a viabilidade do processo.

A variacdo da energia de Gibbs esta associada a espontaneidade do processo, valores
negativos de AG indicam que o processo € espontineo, portanto favordvel. A variacdo de
entropia esté relacionada com a afinidade entre o adsorvente e o adsorbato, valores positivos de
AS assinalam a afinidade do soluto com o adsorvente. A variagdo de entalpia define a influéncia
da temperatura na adsorcao, quando a quantidade de soluto adsorvido diminui com o aumento
da temperatura ¢ indicativo da natureza exotérmica do processo (AH<0) (GHOSAL; GUPTA,
2017).

A variacdo da energia de Gibbs pode ser calculada pela Equacédo 2.24:
AG = —RTInK (2.24)

Em que:
R - constante dos gases ideais (J.mol1K™1);
T - temperatura (K);

K - constante de equilibrio termodinamico.

As grandezas termodinamicas AG, AH e AS podem ser correlacionadas pela Equacdo

2.25:

AG = AH — TAS (2.25)
Ao combinar as Equaces 2.24 e 2.25, tem-se a Equacéo 2.26:

InK = == +2 (2.26)

Os valores de entalpia e entropia podem ser calculados através dos coeficientes angular
(-AH/RT) e linear (AS/R) do grafico InK, em funcéo de 1/T (LIU, 2009).

Os valores de AG, AH e AS dependem da constante de equilibrio termodinamico
estimada. A constante de equilibrio de Langmuir (K.) tem sido utilizada frequentemente para

o calculo de AG. Seu uso fornece valores aceitaveis de AG no caso de adsorventes neutros ou
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com cargas fracas, ou em solugdes diluidas no caso de adsorventes carregados. Além da
equacdo de Langmuir, outras isotermas como a Frumkin e a de Flory-Huggins ja foram
utilizadas para o calculo da constante de equilibrio de termodindmico. H& também alguns
estudos que utilizam constantes de distribuigdo para o calculo de AG, como a constante obtida

atraves da aplicacdo da lei de Henry, em caso de solugdes diluidas (LIU, 2009).

2.6.3.1 Calor isostérico

O calor isostérico (AHst) de adsorcdo é uma propriedade termodindmica importante na
analise do processo de transferéncia de massa. Este pode ser interpretado como a energia
necessaria para transferir uma molécula de adsorbato do seio da fase fluida para a fase solida,
sob alguns parametros constantes como temperatura, volume total e quantidade de adsorvente.
De forma geral, a andlise do calor isostérico de adsor¢do permite a caracterizacdo das
propriedades de superficies de adsorventes, fornece informacdes sobre a homogeneidade ou
heterogeneidade de materiais e sobre a avaliacdo da distribuicdo da energia de adsor¢édo
(GIRALDO; RODRIGUEZ-ESTUPINAN; MORENO-PIRAJAN, 2019). A determinacdo do
calor isostérico também € importante para o processo de dessorcdo, definindo a energia
necessaria para a remogdo de uma quantidade constante de adsorvente (SILVA; GOUVEIA;
ALMEIDA, 2002).

O calor isostérico pode ser medido experimentalmente, com auxilio de um calorimetro
de adsorcdo, no caso de adsorcdo em fase gasosa; ou calculado através de dados do equilibrio
de adsorcdo, pela equacdo de Clausius-Clayperon (HORIKAWA et al., 2015). Assim, o AHst é
dado pela Equacédo 2.27:

o = (45)
Em que:

AHg:— calor isostérico de adsorcio (kJ.mol™?);

R — constante dos gases (kJ.mol*.K?)

C. — concentragéo de soluto no equilibrio (mmol.L?);

T — temperatura do sistema (K).

Integrando a Equagdo 2.26 e considerando que AHst ndo depende da temperatura, tem-
se a Equacdo 2.28:

(7)+e (2.28)
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Em que:

¢ — coeficiente do modelo.

O valor de AHs pode ser obtido através do coeficiente angular de In Ce em funcéo de
1/T. O valor da concentracédo de soluto no equilibrio é obtido a partir das isotermas de adsorcéao
para cada temperatura. Para materiais com estrutura heterogénea, o calor de adsor¢do nao é
constante e, portanto, o calor isostérico varia de acordo com a quantidade de adsorbato
adsorvida. JA& em materiais de estrutura homogénea, o calor isostérico ndo varia com a
quantidade adsorvida (ERBIL, 2006).

2.7  Adsorcdo em sistema dindmico de leito fixo e modelos de curva de ruptura

Estudos cinéticos, de equilibrio e termodinamicos sdo essenciais para a determinacédo
da viabilidade do uso de um adsorvente, eficiéncia do processo e capacidade de adsorcao,
todavia esses estudos realizados em batelada s&o mais apropriados para o tratamento de
pequenos volumes e ndo sdo eficazes na obtencdo de dados para o dimensionamento do sistema.
O estudo em sistema dinamico fornece dados mais proximos aqueles dos processos industriais,
nos quais grandes volumes de efluente séo tratados de forma continua. Na maior parte dos
processos de adsorcdo, o sistema de leito fixo € o mais empregado e frequentemente mais
econémico (DO NASCIMENTO et al., 2014).

Um sistema de leito fixo tradicional é composto por uma coluna, na qual o soélido
adsorvente empacotado € posto em contato continuo com o fluido a ser tratado. O fluxo do
fluido pode ser ascendente ou descendente e sua vazdo deve ser constante e suficientemente
baixa a fim de que as particulas de adsorvente continuem imdveis (MCCABE; SMITH,;
HARRIOTT, 2004; TREYBAL, 1981). A eficiéncia e 0s custos desse sistema estdo
relacionados com algumas caracteristicas como o tamanho da particula, a velocidade do fluido
e as dimensdes do leito (RUTHVEN, 1984).

De forma geral, em processos industriais, hd 0 uso de no minimo duas colunas de
adsorcdo. Quando a primeira coluna atinge o ponto de ruptura, o fluido passa a escoar pela
segunda coluna, que possui as mesmas caracteristicas e parametros da primeira. Enquanto a
adsorcdo ocorre na segunda coluna, a primeira passa pelo processo de regeneracdo do
adsorvente, possibilitando a continuidade do processo (MCCABE; SMITH; HARRIOTT,
2004).

Na adsorcéo em leito fixo, a concentracdo de soluto na fase fluida varia com a posi¢éo

no leito e com o tempo de processo. A maior parte da transferéncia de massa ocorre na entrada
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do escoamento, onde o fluido entra em contato com o adsorvente. A concentracdo no fluido
decresce exponencialmente antes de atingir o final da coluna. O perfil de adsor¢do de um dado
soluto em uma coluna € avaliado através de curvas de ruptura, ferramenta essencial para a
avaliagédo da eficiéncia do sistema (MCCABE; SMITH; HARRIOTT, 2004). Uma curva de
ruptura convencional é um grafico que relaciona a razdo entre concentracdo de saida e a
concentragéo de entrada (C/C,) e 0 tempo (t). A Figura 2.7 apresenta um exemplo de curva de

ruptura, com fluxo descendente.

Figura 2.7 Representacdo de curva de ruptura em leito fixo

Cc o
o Co % |z=0

¥ ¥ Z:
\ £ Ideal
H Real

@ Saturacao

O Ponto de ruptura
Z=Ht

C, = Concentracao inicial da solucio

CiCo
C,, = Concentracao no ponto de ruptura

| 1
I |
| |
| :
1 ——————— e e ——
: : ] t, = Tempo referente ao ponto de ruptura
I I
I I

I
! t, = Tempo referente ao ponto de saturacio

CplCo[ """~ i D il I

Fonte: Adaptado de Barros et al. (2013)

Em determinados tempos do processo, a concentracdo de soluto no efluente é
praticamente zero. Essa concentracdo aumenta até atingir um valor limite (ou ponto de ruptura),
no qual o escoamento é interrompido e é iniciado o processo de regeneracdo. De forma geral,
para fins didaticos, o ponto de ruptura é considerado aquele em a concentracdo no efluente é
5% da concentracdo inicial e a porcentagem de soluto removida é cerca de 99% (MCCABE;
SMITH; HARRIOTT, 2004).

No caso de o0 processo de adsorcdo continuar além do ponto de ruptura, a concentragdo
no efluente aumentaria rapidamente para C/Co = 0,5, e depois mais lentamente se aproximaria
de C/C, = 1,0, ponto conhecido como de exaustdo ou saturacdo. Pelo balanco material, a area
entre a curva de ruptura e a linha em C/C, = 1,0 é proporcional ao soluto adsorvido se o leito

estiver em equilibrio com a alimentacdo. A quantidade de soluto adsorvida € igualmente
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proporcional a area retangular a esquerda do ponto T na curva de ruptura, que representa o

tempo ideal para uma curva de ruptura vertical (para uma curva simétrica, T € 0 tempo que a

concentracdo no efluente € 50% de Co. O tempo de ruptura (tr) é sempre menor que 0 tempo

ideal t (MCCABE; SMITH; HARRIOTT, 2004).

Dessa forma, pode-se relacionar a quantidade total de soluto removido até o ponto de

exaustdo (q:) e a quantidade de soluto removida até o ponto de ruptura (qu) com uma curva de

ruptura, por meio das Equacdes 2.29 e 2.30.

QtZCOQfooo(l_C%)dt

m

Qu = %fotr (1 - C%) dt

Em que:

0t — quantidade de soluto adsorvida até o ponto de ruptura (mmol.g™);
Ou — quantidade de soluto adsorvida até o ponto de exaustdo (mmol.g?);
Co - concentragdo inicial do BPA (mmol/L);

Q - vazdo do sistema (L/h);

m - massa de adsorvente (Q);

C - concentracdo de BPA na saida do leito no instante t (mmol/L);

tr - tempo de ruptura do leito obtido experimentalmente (h).

(2.29)

(2.30)

As porcentagens de remocao (%REM) nos pontos de ruptura e de exaustdo podem ser

determinadas através das Equacdes 2.31 e 2.32.

%REM, = (22) 100

0Qtr

%REM, = (C";”;) .100

Em que:

0t — quantidade de soluto adsorvida até o ponto de ruptura (mmol.g™);
0u — quantidade de soluto adsorvida até o ponto de exaustdo (mmol.g?);
Co - concentragéo inicial do BPA (mmol/L);

Q - vazdo do sistema (L/h);

m - massa de adsorvente (Q);

tr - tempo de ruptura do leito obtido experimentalmente (h);

te - tempo de exaustdo obtido experimentalmente (h).

(2.31)

(2.32)
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A forma e o tempo de aparicdo da curva de ruptura tém grande influéncia na operacao
da coluna de leito fixo. Geralmente, as curvas de ruptura tém o formato padréo sigmoidal, mas
elas podem assumir formatos mais ingremes ou achatados em alguns casos. Por exemplo,
quando a adsorcéo ¢ infinitamente rapida, a curva de ruptura seria uma linha vertical. Algumas
caracteristicas como a taxa e 0 mecanismo de adsor¢do, a natureza do equilibrio, a velocidade
do fluido, a concentragdo do soluto na alimentacdo e o comprimento do leito contribuem para
a determinagdo da forma da curva de ruptura de cada sistema. De forma geral, o tempo de
ruptura decresce com a diminuicdo da altura do leito e 0 aumento da taxa de fluxo de fluido,
concentracdo inicial de soluto e tamanho das particulas de adsorvente (TREYBAL, 1981).

Outro parametro importante para analise da curva de ruptura e da eficiéncia do sistema
é a zona de transferéncia de massa (ZTM), que representa a regido ativa do leito, onde ocorre
uma variacdo expressiva de concentragdo. Com o tempo, a ZTM se desloca no sentido do
escoamento com velocidade bem mais baixa que a do fluido no leito. Quando a ZTM é estreita
com relacdo a altura do leito, a curva de ruptura é ingreme e ha uma maior capacidade de
remocao do sélido utilizada até o ponto de ruptura. Quando a ZTM se estende pelo leito, a curva
de ruptura é longa e achatada e menos da metade da capacidade de remoc¢do do leito é
aproveitada. Em vista disso, quanto menor a ZTM mais eficiente € o uso do adsorvente e
menores sdo 0S custos com sua regeneracdo (MCCABE; SMITH; HARRIOTT, 2004,
TREYBAL, 1981).

A altura da ZTM é dada pela Equacéo 2.33:

hzrm = ( —Z_L:)-HL (2.33)

Em que:
0t — quantidade de soluto adsorvida até o ponto de ruptura (mmol.g™);
Ou — quantidade de soluto adsorvida até o ponto de exaustdo (mmol.g™?);

H. — altura do leito (cm).

2.7.1 Modelagem matematica das curvas de ruptura

2.7.1.1 Modelo de Thomas

O modelo proposto por Thomas (1944) é frequentemente utilizado para estimar a
capacidade maxima de adsorcdo de um material, além de predizer curvas de ruptura. Esse

modelo pressupde que a adsor¢do em fluxo continuo € descrita pelo modelo de Langmuir, a



54

cinética de adsorcdo é de segunda ordem e reversivel, e as resisténcias as difusdes interna e
externa sdo despreziveis (DO NASCIMENTO et al., 2014; XU; CAI; PAN, 2013).

O modelo de Thomas pode ser descrito pela Equagéo 2.34:

cit) 1

o Fmhg o coon (2.34)
1+e Q@ 'Th 0

Em que:

C(t) - concentracéo de soluto na saida do leito (mmol.L™2);
Co — concentragdo de soluto na entrada do leito (mmol.L™)
Krn - constante cinética de Thomas (L.mmol™.h™);

Q - vazéo do fluido (L.h'%);

Oth— méaxima capacidade de adsorcéo do leito (mmol.g™?);
m - massa de adsorvente (Q);

t - tempo de operacéo (h).

2.7.1.2 Modelo de Yoon-Nelson

O modelo proposto por Yoon e Nelson (1984) é um modelo de curva de ruptura simples
que ndo necessita do conhecimento de caracteristicas detalhadas do adsorvente e do adsorbato,
assim como ndo exige os parametros do leito. Ele assume que a diminuicdo na taxa de
probabilidade de adsorcdo de cada molécula de adsorbato é proporcional a probabilidade de
adsorcdo do adsorbato e da ruptura do leito (XU; CAI; PAN, 2013). Esse modelo fornece
informacdes sobre o tempo necessario para que se alcance 50% de saturacdo do leito (t*),
determina o pardmetro cinético do processo (Kyn) (AHMED; HAMEED, 2018), e pode ser
representado pela Equacgéo 2.35:

ct) 1
Co,  1+eKyn@-0

(2.35)

Em que:

C(t) - concentragéo de soluto na saida do leito (mmol.L™2);

Co — concentragdo de soluto na entrada do leito (mmol.L™t)
Kyn - constante de taxa de velocidade de Yoon e Nelson (h™);

T - tempo necessario para reduzir a concentracao de soluto em 50% (h).
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2.7.1.3 Modelo de Yan e colaboradores

O modelo de Yan, Viraraghavan e Chen (2001), conhecido também como modified
dose-response, € uma equacgédo empirica proposta que poderia solucionar algumas desvantagens
do modelo de Thomas, em especial sua importante deficiéncia em prever a concentragéo do
efluente no tempo zero (POKHREL; VIRARAGHAVAN, 2008). O modelo ¢ dado pelas
Equac0es 2.36 e 2.37:

C(t) 1

—=1- a 2.36
o =T -
b= qz—m (2.37)

Em que:

C(t) - concentragéo de soluto em solug&o na saida do leito (mmol.L?);
Co — concentragdo de soluto em solugdo na entrada do leito (mmol.L™?)
Q — vazéo do fluido (L.h™%);

t — tempo de operagéo (h);

a - parametro adimensional do modelo;

(v - capacidade de adsor¢do maxima (mmol.g™2);

m — massa de adsorvente (Q).

Além dos ja conhecidos e amplamente utilizados modelos matematicos de curva de
ruptura citados anteriormente, modelos fenomenologicos também sdo aplicados para o estudo
de adsor¢do em leito fixo. Os modelos fenomenoldgicos, quando corretamente validados, séo
vantajosos para identificacdo de mecanismos de transferéncia de massa e para predi¢éo fora da
faixa de valores nos quais os parametros do modelo foram obtidos, sendo uma importante
ferramenta de elaboracdo de projetos (SUZAKI et al., 2017). Recentes modelos
fenomenoldgicos alternativos propostos por Georgin et al. (2020) e de Andrade et al. (2020)
foram utilizados para a descri¢éo de curvas de ruptura.

2.7.1.4 Modelo de equilibrio local instantaneo (ILE)

O modelo proposto por Georgin et al. (2020) é baseado na lei da conservagdo de massa
e pressupde que a transferéncia de massa entre o solido e o fluido é relativamente rapida.
Assume-se também que o equilibrio local entre a fase liquida e a fase adsorvida é sempre

mantido ao longo da coluna, indicando que a resisténcia a transferéncia de massa nas particulas
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ndo é significante. O balanco para a fase movel a velocidade constante é dado pela Equacéo
2.38:

ac 1-gp\ 0q 9*’c _ ac
(55 =D —ul, (2:38)
Em que:

u — velocidade superficial (cm.min™);

C — concentrago na fase liquida (mg.L™);
z — posicao axial (cm);

€p — porosidade;

pp — Massa especifica da particula (g.cm=);

D. — coeficientes de dispersdo axial (cm?.min™).
A solucdo do modelo parte da substituigdo do termo aq/at na Equacéo 2.38. Esse termo

é modificado pelo modelo de isoterma mais adequado atraves da regra da cadeia, como expostos
pelas Equacdes 2.39, 2.40 e 2.41:

dq _ 0C0q

at  at ac (2.39)

ac DLﬁ_uE
dz2 0z

ac_ D (2.40)
1-¢&p dq

dt (1+( = )p%)

2 _ 2 (g )

ac _ ac \dmax 1+K;.C (2.41)

O coeficiente de dispersdo axial € um parametro estimado através dos ajustes aos dados
experimentais.

Os autores resolveram as equacfes do modelo utilizando o método das linhas que
discretiza as equacdes diferenciais parciais para equacOes diferenciais ordinarias através de
diferengas finitas.

2.7.1.5 Modelo de difusdo de sitio duplo (DualSD)

O modelo DualSD foi proposto por de Andrade et al. (2020) e assim como o modelo
ILE se baseia na lei de conservacdo de massa e considera as hipoteses de que 0 processo é

isotérmico e isobarico, as propriedades das fases permanecem constantes e ha equilibrio
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termodinamico entre o adsorvente o fluido. Dessa forma o balan¢o material é representado pela

Equacéo 2.42.

oc _p 9%C_, 3 _ppda

at Dq 0z2 to 0z e ot (2'42)
Em que:

C — concentragéo de soluto na fase liquida (mmol.L™);
q — quantidade de soluto de adsorvente (mmol.g?);

D. — coeficiente de dispersdo axial (cm2.min);

Uo — velocidade intersticial (cm.min™);

ps — densidade do leito fixo (g.L?);

¢ — fracdo de espaco vazio.

Esse modelo deriva da aplicacdo de modelos de forca motriz linear e pressupdem a
existéncia de dois tipos de sitios de adsorcdo na superficie do adsorvente que possuem
comportamento cinéticos diferentes devido a condi¢cBes quimicas ou de textura (DE
ANDRADE et al., 2020b). Dessa forma, as resisténcias a transferéncia de massa dos dois tipos

de sitios sdo combinadas e o valor 6q/at presente na Equacdo 2.42 é substituido pela soma

das Equac0es 2.43 e 2.44:

0q1 _ AmaxKLC

a_t1 = K (oc ( 14+KLC ) N Ch) (2.43)
942 _ o) (dmaxKLC) _

22 = Ky, ((1 o) ((mexl) q2> (2.44)
Em que:

01 - quantidade de soluto adsorvido a sitios do tipo 1 (mmol.g™);
02 - quantidade de soluto adsorvido a sitios do tipo 2 (mmol.g™);
Ks1 - coeficiente de transferéncia de massa dos sitios do tipo 1 (min™);
Ks2 - coeficiente de transferéncia de massa dos sitios do tipo 2 (min™);

a — fracdo de contribuicdo dos sitios do tipo 1 para a quantidade total adsorvida.
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O coeficiente de dispersao axial é dado pela Equacéo 2.45:

Dy = upd, (2 L 1) (2.45)

& Updy 2

Em que:
Da — coeficiente de dispersdo axial (cm2.min™);
Uo — velocidade intersticial (cm.min™);
dp — didmetro da particula de adsorvente (cm);
¢ — fracdo de espaco vazio;
Dnm — difusividade molecular calculada pela equagéo Stokes-Einstein (cm2.min).
Os autores utilizaram o método dos volumes finitos para a resolucdo do modelo e o

método implicito de Rosenbrock para a resolucdo das equac@es diferenciais ordinarias.

2.8 Modelagem molecular

A estrutura e a energia dos poros nos materiais adsorventes tém grande influéncia no
processo adsortivo; controlando o formato da isotermas, como foi indicado anteriormente pela
classificacdo da IUPAC. Todavia, a estrutura morfoldgica da molécula de adsorbato é
igualmente importante para o comportamento da adsorcdo (CARDENAS; MULLER, 2019).
Uma forma de especificar a natureza do adsorbato é atraves procedimentos numericos. Nesse
contexto, a modelagem molecular se apresenta como uma ferramenta notavel para um
entendimento mais profundo e embasado do processo (ROUQUEROL; ROUQUEROL; SING,
1999).

A modelagem molecular pode ser definida como um grupo de ferramentas e esquemas
computacionais utilizados para construcdo, visualizacdo e analise de estruturas de moléculas,
além de simulacgdo de suas propriedades e comportamentos. Essa é uma area de estudo que tém
se desenvolvido fortemente em virtude do aperfeicoamento de softwares e do alto desempenho
de computadores. A simulacdo computacional permite compreender melhor a estrutura de
compostos quimicos e relaciona-la com a propriedades fisico-quimicas e estéreo-eletronicas da
matéria (COHEN et al., 1990).

O estudo da correlacdo entre a morfologia da molécula e as propriedades da matéria é
dado através de parametros conhecidos como descritores moleculares. Eles sdo o resultado de
procedimentos 16gicos e matematicos que transformam um dado quimico codificado em um

numero significativo ou em um resultado Gtil de experimento. Esses parametros podem ser
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tedricos, empiricos ou derivados caracteristicas experimentais ja conhecidas (CONSONNI;
TODESCHINI; PAVAN, 2002; KARELSON; LOBANOV; KATRITZKY, 1996).

O estudo de descritores moleculares quimico-quanticos tém sido uma area bastante
explorada. Esses descritores foram utilizados em correlagbes com a reatividade de compostos
organicos, com coeficientes de particdo octanol/agua, e com indices de retencao
cromatograficos, entre outras propriedades fisicas (KARELSON; LOBANOV; KATRITZKY,
1996). Inibidores de corrosdo, quimica farmacéutica e agricultura sdo algumas das areas nas
quais os descritores moleculares quimico-quanticos sdo amplamente aplicados. Além dessas,
esses parametros podem ter boa empregabilidade no estudo de adsor¢do, devido a sua
capacidade de explicar caracteristicas que contribuem para a remoc¢do de substancias de
solugdes aquosas (DE SOUZA et al., 2018).

As energias dos orbitais moleculares de fronteira, incluindo o orbital molecular ocupado
de maior energia (Highest Occupied Molecular Orbital, HOMO) e o orbital molecular
desocupado de menor energia (Lowest Unoccupied Molecular Orbital, LUMO) (Figura 2.8),
sdo importantes descritores moleculares quantico-quimicos (KARELSON; LOBANOV;
KATRITZKY, 1996). Essas energias podem ser aplicadas para a analise da reatividade global.
A energia de HOMO esta associada com a habilidade de uma molécula de doar elétrons, de
forma que quanto maior a energia de HOMO maior a capacidade doadora. Enquanto que a
energia de LUMO esté relacionada ao carater de recepcdo de elétrons de uma molécula; quanto
menor a energia de LUMO, maior sua capacidade de receber elétrons (REGTI et al., 2016).

A diferenca de energia entre orbitais HOMO e LUMO (gap) também é um importante
parametro para andlise de reatividade e estabilidade de uma molécula. Maiores intervalos de
energia significam menor reatividade da molécula, em consequéncia, maior estabilidade. As
moléculas com maior dureza quimica sédo representadas pelo maior intervalo de energia e menor
reatividade (KARELSON; LOBANOV; KATRITZKY, 1996; REGTI et al., 2016).
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Diversos métodos de quimica quantica e modelagem molecular foram desenvolvidos

para correlacdo de informacg6es quimicas. A teoria funcional de densidade (DFT) é um método

tedrico que permite o estudo da estrutura eletrdnica de uma molécula, e que fornece valores
precisos e fundamentais para esses descritores (DE SOUZA et al., 2018; MACDONALD et al.,

2015). Alguns descritores baseados no método DFT sdo amplamente utilizados para descrever

a reatividade quimica das moléculas, como: dureza quimica global (1), que determina a

resisténcia a redistribuicdo de elétrons; potencial quimico (U), que esté relacionado a forca que

elétron possui quando ligado ao 4tomo; e indice de eletrofilicidade global (w), que representa a

medida da habilidade de recepcao de elétrons (DE SOUZA et al., 2018). Esses descritores sao

dados, respectivamente, pelas Equacbes 2.46, 2.47 e 2.48:

_ (cEutEL)
2
_ —(EutEL)
2
2
w=E
2n
Em que:

n - dureza quimica global (eV);

U - potencial quimico (eV);

o - indice de eletrofilicidade global (eV);
Ex— energia de HOMO (eV);

EL — energia de LUMO (eV).

(2.46)

(2.47)

(2.48)
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2.9 Background: processos adsortivos na remocao do bisfenol A

Devido a grande preocupacdo em torno dos riscos associados ao bisfenol A, o
desenvolvimento de tecnologias avancadas de tratamento para sua remocao nédo é algo recente.
Através de uma revisdo de literatura com auxilio da base de documentos Scopus®, nota-se
como o interesse pela adsor¢cdo como método de polimento avancado para a remogdo do
bisfenol A tem crescido consideravelmente na ultima década, como pode ser percebido pela

Figura 2.9.

Figura 2.9. Numeros de trabalhos sobre adsorcdo de BPA entre os ano de 2010 e 2021

|
=
3
=

\

)
=
|

_

wlBll

T 1 T 1 I 1 I T
2010 2011 2012 2013 2014 2015 2016 2017 2018 2019 2020 2021
Ano

(g1
=
|

Numero de trabalhos publicados
1

=
|

A literatura apresenta diversos trabalhos que avaliam a adsor¢do de BPA, principalmente
utilizando o carvéo ativado comercial (HARTONO et al., 2016). Entretanto, adsorventes ndo
convencionais de baixo custo tém sido estudados com mais frequéncia para aprimorar a
viabilidade econdmica e ambiental. Dentre os adsorventes mais investigados recentemente

destacam-se o biochar, os residuos agroindustriais, a biomassa e 0s materiais argilosos.

Hayoun et al. (2021) utilizaram uma abundante biomassa lignocelulésica, sementes de
girassol modificadas por acido sulfdrico, como adsorvente para a remocdo de BPA. Sob as
condicdes de concentracdo inicial da solugdo de 50 mg/L, dosagem de adsorvente de 1,5 g/L e
pH 2, uma remocédo de 87,81% de absorbato foi removido. A adsorcdo foi controlada pela
transferéncia de massa em filme externo nas etapas iniciais do processo e pela difusdo

intraparticula no estagios finais.
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Dehghani et al. (2016) avaliaram a performance da quitosana como adsorvente de baixo
custo. Os autores determinaram a dosagem de 0,06 g/L, concentracao inicial da solucéo de 0,1
mg/L, pH 5 como condi¢des 6timas do processo, que resultaram na capacidade méxima de
adsorcéo de 34,48 mg/g. Os modelos de pseudossegunda ordem e Langmuir descreveram bem
os dados cinéticos e de equilibrio, respectivamente, indicativo da ocorréncia de quimissorcao

na adsorcdo em monocamada.

Casca de arroz desidratada foi aplicada por Balarak et al. (2019) para a remogao de BPA.
Os autores reportaram que 99,1% do contaminante foi adsorvido de uma solucdo de
concentracdo inicial de 10 mg/L, em pH 3 e utilizando 4 g/L do adsorvente. O modelo de
pseudossegunda ordem se ajustou bem aos dados experimentais cinéticos, e a isoterma seguiu
0 modelo de Langmuir. A capacidade maxima de adsor¢do predita pela isoterma de Langmuir
foi de 27,12 mg/g a 60°C. Termodinamicamente, o processo foi descrito como exotérmico e

espontaneo.

Wang e Zhang (2020) produziram biochar magnético a partir de cascas de toranja
descartadas e avaliaram sua performance em solugbes sintéticas de BPA. Os dados
experimentais do processo foi bem descrito pelos modelos de pseudossegunda ordem e
Langmuir e a méxima capacidade adsortiva, a 25°C, foi de 342,47 mg/g. A adsorcdo do BPA
pelo biochar foi um processo exotérmico espontaneo. A magnetizacdo do adsorvente facilitou
a separacdo do adsorbato e do adsorvente, melhorando a capacidade de regeneracdo do material.
Foi notado que apds quatro ciclos de adsorcédo/dessorcdo o material manteve 80% da capacidade

de adsorcéo inicial.

Argila vermiculita modificada por surfactantes anfotéricos foi analisada por Liu et al.
(2017) como adsorvente renovavel e de baixo custo para a remocdo de BPA e
tetrabromobisfenol A (TBBPA) de meios aquosos. Os dados do processo também foram bem
descritos pela isoterma de Langmuir e 0 modelo cinético de pseudossegunda ordem. A maxima
capacidade adsortiva foi reportada como 92,67 e 88,87 mg/g para 0 BPA e TBBPA,
respectivamente. O adsorvente produzido possui também bom potencial de regenerabilidade,
visto que a capacidade de remocao caiu apenas 10% apés quatro ciclos de adsorcéo/dessorcao.

Garikoé et al. (2020) utilizaram argilas organofilizadas preparadas a partir de diversos
surfactantes catidnicos na remoc¢do do contaminante BPA. Em temperatura ambiente e pH
acido, as capacidades maximas de adsorcdo variaram entre 88 e 127 mg/g de acordo com o tipo

de surfactante. O estudo observou que tanto a fisissor¢do como a quimissorgao estdo envolvidas



63

no processo que foi bem descrito pelos modelo cinético de pseudossegunda ordem e pelo
modelo de equilibrio de Langmuir. A performance da adsorcéo foi diretamente influenciada

pela concentracdo inicial da solucdo, o pH do meio, a temperatura e a dosagem do surfactante.

Por outro lado, o nimero de estudos sobre a remocéo do bisfenol A em leito fixo é mais
limitado. Hernandéz-Abreu et al. (2020) avaliaram a influéncia da concentragdo inicial (0,005-
0,04 kg/m?®), dosagem de adsorvente (0,01-0,05 g) e vazéo (0,2 — 1,0 mL/min) na performance
da adsorcdo utilizando xerogel e carvao ativado a base de lignina. Os valores da capacidade de

adsorcdo de saturacdo do foram de 253 e 78 mg/g, para o carvao e o xerogel, respectivamente.

Bhatia et al. (2019) estudaram a utilizagdo de carvéo ativado magnetizado com o6xido de
ferro e impregnado com sal quaternario de aménio para a remocdo de BPA. Foi determinado
que o modelo de Yan et al. melhor descreveu os dados experimentais e as capacidades de
adsorcdo foram de 14,40 e 45,60 mg/g nos pontos de ruptura e saturacdo, respectivamente
(dosagem adsorvente = 0.5g; concentracdo inicial = 20 mg/L e vazdo de 2 mL/min). Ja a
eficiéncia do carvao ativado comercial foi avaliada por Katsigiannis et al. (2015) que utilizaram
colunas de leito fixo em série para a remocdo de diversos contaminantes emergentes. Com a
altura do leito de 16 cm e concentracdo inicial de 0,002 mg/L, o BPA foi quase completamente
removido. Os autores também reportaram que a eficiéncia manteve-se em 74,7% ap0s cinco

dias de processo.

Vakili et al. (2019) utilizaram um comp@sito de zedlita/quitosana para a remocgao de micro
contaminantes organicos como bisfenol, carbamazepina, cetoprofeno e tonalide. Os parametros
de concentracdo inicial e pH foram otimizados através da metodologia de superficie de resposta.
Aproximadamente 89% de BPA foi removido nas condicdes étimas de 5,1 pH e 1,636 mg/L.
Hortono et al. (2016) preparam e aplicaram compésitos de alginato de célcio/nanotubos de
carbono/esferas de TiO2 na adsor¢cdo de BPA em leito fixo. A influéncia dos parametros de
altura do leito (15 — 20 cm), vazdo volumétrica (2,0 — 6,0 mL/min) e concentracdo inicial da
solucdo (10 — 30 mg/L) foi avaliada, o modelo de Yan et al. teve o melhor ajuste aos dados e a

capacidade méaxima obtida foi de 5,46 mg/g.

Yonten et al. (2016) reportou a eficiéncia do uso do fungo Pleurotus eryngii imobilizado
na resina polimérica Amberlite XAD-4. Cerca de 90% de BPA foi removido das solucdes
aquosas com pH 11 e concentracéo inicial de 120 mg/L. Batra et al. (2019) também utilizaram
resinas poliméricas (XAD-7), neste caso impregnada com sal quaterndrio de amonio. Na

concentracgdo inicial de 20 mg/L e vazdo volumétrica de 2 mL/min 94,4% do BPA foi removido.
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Ortiz-Martinez et al. (2016) utilizaram compositos de argila organica-inorganica
pilarizada para a remocdo de BPA e 24-diclorofenol (2,4-D). Os autores utilizaram
concentracdo inicial de 10 mg/L, vazdo volumétrica de 1,5 mL/min e altura do leito de 30 cm.
O adsorvente teve demonstrou uma maior afinidade com o BPA, apresentando capacidade de
remocdo de 1,40 mg/g até o ponto de ruptura, enquanto que o 2,4-D obteve capacidade adsortiva
de 2,4-D. Foi observado que os adsorventes demonstraram melhor performance em sistemas de

banho finito.

2.10 Consideragdes acerca da revisdo de Literatura

Conforme exposto nesse capitulo, o estudo da remocdo do contaminante emergente
bisfenol A presente em matrizes aquosas é de grande relevancia, posto que esse composto
apresenta significativa capacidade de desregulacdo enddcrina, sendo capaz de desencadear
multiplas reacdes adversas a salde humana e animal. Dentre as tecnologias avancadas de
tratamento apresentadas, a adsorcdo além de facil operacdo foi considerada uma opgédo
ambiental e economicamente viavel, ademais a utilizacdo de materiais alternativos, como
argilas bentonitas, torna o processo mais atrativo. Dessa forma, nesse trabalho, a exequibilidade
da remocao do bisfenol A de meios aquosos utilizando material argiloso é avaliada através de
adsorcdo em sistema de banho finito e dindmico em leito fixo, de acordo com os aspectos gerais

e modelos matematicos e fenomenologicos apresentados nesse ao decorrer desse capitulo.
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3. Teste de afinidade do Bisfenol A com diferentes bio/adsorventes
3.1  Introducéo

No Capitulo 2 foi abordada a questdo da contaminacgéo de corpos hidricos por bisfenol
A, que tem suscitado grande preocupacdo devido a seu potencial de desregulacdo enddcrina.
Ademais, foi discutida a aplicabilidade da implementacdo do processo adsortivo como uma
tecnologia avancada de polimento para a remocao desse micro contaminante de meios aquosos.
Um dos fatores que influenciam diretamente a eficiéncia da adsorcédo é a afinidade entre o
adsorvente e o adsorbato [1], portanto, a definicdo do melhor sistema é parte crucial do
processo. Materiais ndo convencionais de baixo custo como argilas, residuos agro-industriais,
biochar, e bioadsorventes tém apresentado capacidades adsortivas promissoras e potencial
como alternativa a carvdes ativados [2]. Por exemplo, diferentes argilas e biomassas foram
previamente utilizadas, em estudos do mesmo grupo de pesquisa no qual esse trabalho esta
inserido, para a eficiente remocdo de ions metalicos [3-5], farmacos [6-8], pesticidas [9,10] e
hidrocarbonetos arométicos [11,12].

Nesse ambito, essa etapa do trabalho teve como objetivo realizar testes exploratérios de
afinidade entre o bisfenol A e diversos bio/adsorventes. Argilas brasileiras, como a Verde-lodo,
Bofe, Fluidgel, Vermiculita e Spectrogel tipo-C; e biomassas, como residuos da alga Sargassum
filipendula e blendas de sericina e alginato, foram avaliadas a fim de determinar o melhor

sistema para a remocao desse contaminante.

3.2 Materiais e métodos

Os testes de afinidade adsortiva foram realizados com argilas bentoniticas in natura e
calcinada, argila organofilica e vermiculita, residuos da extracdo de alginato e blenda de
sericina/alginato. As argilas Fluidgel, Verde-lodo e Bofe foram doadas pela empresa Dolomil
LTDA,; a argila do tipo Vermiculita expandida foi fornecida pela Brasil Minérios LTDA,; e a
argila Spectrogel tipo-C foi doada pela empresa Spectrochem®. Os residuos da extracdo de
alginato foram derivados da alga marrom Sargassum filipendula, coletada no litoral de S&o
Paulo (Praia da Cigarra- S&o Sebastido). Os casulos para a preparagdo da blenda de

sericina/alginato foram doadas pela empresa Bratac®.
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3.2.1 Preparo dos bio/adsorventes

As argilas bentoniticas do tipo Verde-lodo, Bofe e Fluidgel foram analisadas na sua
forma in natura e calcinada. O processo de calcinagéo foi realizado em forno Mufla por 24 h a
500 °C, com o objetivo de aumentar a capacidade de troca ibnica e aperfeicoar a estabilidade
mecénica. As argilas do tipo Spectrogel tipo-C e Vermiculita expandida foram utilizadas
conforme recebidas, sem modificagdes adicionais. O preparo da alga marrom Sargassum
filipendula para a obtencdo do residuo da extracdo do alginato e o preparo das blendas de
sericina/alginato, pura e reticulada com polietilenoglicol diglicidico (PEG), foram conduzidas
de acordo com as metodologias descritas por Coelho et al. [13], de Andrade et al. [14] da Silva
et al. [15], respectivamente, trabalhos desenvolvidos por integrantes do grupo de pesquisa no
qual o presente trabalho se insere. Os bio/adsorventes foram moidos e classificados com o
auxilio de peneiras Tyler de 16 e 24 mesh para obtencdo de particulas com didametro médio de
0,855 mm.

3.2.2 Preparo do adsorbato

Bisfenol A (Sigma-Aldrich, >99%) e agua ultrapura de osmose reversa (OS20LXE,
Gehaka, Brazil) foram utilizados para a preparacdo de todas as solugbes sintéticas. As
concentracgdes inicial e final do contaminante foram determinadas através de espectrofotémetro

UV-vis (Shimadzu, UV-mini 1240, Brasil) no comprimento de onda de 226 nm.

3.2.3 Teste de afinidade

Os testes de afinidade foram realizados em triplicata, adicionando-se 0,5 g de cada
bio/adsorvente em frascos de Erlenmeyer de 125 mL contendo 50 mL de solucéo de bisfenol
A, com concentracdo inicial de 0,1 mmol/L. Realizou-se também ensaios contendo agua
ultrapura e os bio/adsorventes (ensaios em branco), na mesma proporcao, a fim de ajustar o0s
valores principais e eliminar qualquer possivel interferéncia na leitura. Os frascos foram
mantidos em agitacdo constante em Shaker incubador (Lab Companion, SI-600R, Coréia do
Sul) a 25°C e 200 rpm, por 48h.

Decorridas as 48 horas, aliquotas de cada ensaio foram retiradas, centrifugadas (L600,
Cence®) a 4000 rpm por 10 minutos, e posteriormente filtradas com membranas hidrofilicas
de fluoreto de polivinilideno (PVDF) e poro de 0,45 um de didmetro. Os parametros de
capacidade de adsor¢do (mmol/g) e a porcentagem de remogéo (%) foram determinados pelas

equacdes (3.1) e (3.2), respectivamente:
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qe = —(C, — Ce) (3.2)

m

%R = (“=).100 (3.2)

o

Onde: ge = quantidade de soluto adsorvido no equilibrio (mmol.g™); C, = concentrago inicial
de soluto (mmol.L™?); Ce = concentragdo de soluto em solugdo no equilibrio (mmol.L?); V =

volume de solucdo (L); e m = massa de adsorvente (Q).

3.3 Resultados e discussao

A eficiéncia de um processo de adsorcdo esta diretamente associada a afinidade entre o
adsorvente e o adsorbato. Portanto, os testes de afinidade foram realizados com o objetivo de
estabelecer o sistema mais promissor para a remocao do bisfenol A. As porcentagens (%) e as

capacidades de remocdo (mmol/g) estdo apresentadas na Tabela 3.1 e Figura 3.1.

Tabela 3.1 Valores de porcentagem de remocéo e capacidade adsortiva de diferentes bio/adsorvente na adsorcéo
de bisfenol A.

Bio/adsorvente %Rem 0e.10% (mmol/g)
Spectrogel tipo-C 88,45+ 0,44 10,010+0,005
Verde-lodo in natura 40,37+4,39 4,170+0,465
Verde-lodo calcinada 30,44+5,30 3,863+0,562
Vermiculita 30,85%3,53 3,907+0,374
Bofe in natura 1,45+0,95 0,792+0,101
Bofe calcinada 7,39+1,86 1,422+0,197
Fluidgel in natura 13,46%4,70 2,350+0,465
Fluidgel calcinada 65,43+3,42 7,571+0,362
Residuo da alga Sargassum filipendula - -

Blenda sericina/alginato 68,94+2,71 7,944+0,287
Blenda PEG 45,13+2,51 5,421+0,266
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Figura 3.1 Porcentagem de remocao de diferentes bio/adsorvente na adsorcéo de bisfenol A.
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Os resultados obtidos com o residuo da extracdo do alginato da alga Sargassum
filipendula ndo forneceram resultados confidveis, portanto ndo foram exibidos na Tabela 3.1.
Esses comportamento pode ser atribuido a erros na leitura do UV-vis, ja que o residuo da alga
confere uma forte cor amarelada que pode inferir na leitura, mesmo com a realizacdo dos
ensaios em branco. Este fato pode justificar também os baixos valores de porcentagem e

capacidade adsortiva da argila do tipo Bofe, que atribui cor marrom-avermelhada as solugdes.

De acordo com a Tabela 3.1 e a Figura 3.1, em banho finito, a argila organofilica
Spectrogel tipo-C apresentou maiores valores de porcentagem de remocédo e de capacidade
adsortiva, 88% e 0,010 mmol/g, respectivamente. O bom resultado obtido pela Spectrogel tipo-
C pode ser atribuido a sua caracteristica organofilica que favorece a adsorcdo de compostos
organicos. O teste de Tukey (Tabela 3.2), realizado através do software Statistica, indicou que
a porcentagem de remocao de bisfenol A obtida pela argila Spectrogel tipo-C € estatisticamente
diferente das médias das porcentagem remocdo médias dos demais adsorventes dentro de um
intervalo de 95% de confiancga (p < 0,05). Portanto, dentro dos parametros avaliados, o melhor

desempenho da argila Spectrogel tipo-C nédo é equiparavel.



Tabela 3.2 Teste de Tukey para a porcentagem de remocao dos diferentes bio/adsorventes.

Bio/adsorvente 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11

1 | Spectrogel tipo-C 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.000224 0.000211

2 Verde-lodo in 0.000211 0.040494  0.055177 0.000211 0.000211 0.000212 0.000211 0.000211 0.000211 0.771024
natura

3 Verde-lodo 0.000211 0.040494 1.000000 0.000211 0.000211 0.001458 0.000211 0.000211 0.000211 0.000419
calcinada

4 | Vermiculita 0.000211 0.055177 1.000000 0.000211 0.000211 0.001096 0.000211 0.000211 0.000211 0.000517

5 | Bofe in natura 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.361636 0.001096 0.000211 0.999889 0.000211 0.000211

6 | Bofe calcinada 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.361636 0.096055 0.000211 0.135035 0.000211 0.000211

7 | Fluidgel in 0.000211 0.000212 0.001458 0.001096 0.001096 0.096055 0.000211 0.000475 0.000211 0.000211
natura

8 Fluidgel 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.909201 0.000211
calcinada

9 | Residuo alga 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.999889 0.135035 0.000475 0.000211 0.000211 0.000211

10 | Blenda 0.000224 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.909201 0.000211 0.000211
sericina/alginato

11 | Blenda PEG 0.000211 0.771024 0.000419 0.000517 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211 0.000211

Deste modo, essa argila organofilica foi escolhida

como
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material adsorvente mais

promissor para dar continuidade aos ensaios de adsor¢do em banho finito e leito fixo do presente

trabalho. A Spectrogel tipo-C é um adsorvente ainda pouco estudado para a remocdo de

contaminantes emergentes, e tanto como € do conhecimento da autora, ainda ndo ha na literatura

trabalhos aplicando-a para a adsorgéo do bisfenol A.

3.4 Conclusao

O teste de afinidade determinou que, dentre os bio/adsorventes analisados nesse

trabalho, a argila organofilica do tipo bentonita Spectrogel tipo-C foi o material adsorvente de

melhor desempenho, com porcentagem de remocao de 88% e capacidade adsortiva de 0,01001

mmol/g. Dessa forma, essa argila foi selecionada para os demais testes de adsorcéo do bisfenol

A
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4. Adsorcao de bisfenol A em banho finito

Adsorption of bisphenol A from agueous solution onto organoclay: Experimental design,

kinetic, equilibrium and thermodynamic study*

Marina Barbosa de Farias ?, Meuris Gurgel Carlos da Silva?; Melissa Gurgel Adeodato Vieira®

& School of Chemical Engineering, University of Campinas (UNICAMP), Albert Einstein
Avenue, 500, 13083-852 Campinas, Sao Paulo, Brazil

ABSTRACT

Bisphenol-A (BPA) is a common plasticizer that has been considered a chemical of concern
due to its endocrine disruption potential. In this sense, this paper aimed to investigate the
adsorption of this contaminant onto commercial organophilic clay named Spectrogel® as
means of water remediation. For this, characterization techniques were carried out before and
post-process to identify any major alterations to the adsorbent due to BPA uptake. A statistical
central composite rotational design (CCRD) technique was performed for process optimization.
The impact of adsorbent dosage mass (0.128-1.472 ¢.100 mL, solution concentration (0.064-
0.736 mmol/L1) and particle diameter (0.28-1.0 pum) on the adsorption capacity was analysed.
It was defined 0.064 g of adsorbent dosage and an average particle size of 0.855 pum as optimum
conditions, in which a 0.193 mmol.g™* (44.060 mg.g™) adsorption capacity was obtained. Static
adsorption assays showed that the kinetics better followed the external mass transfer resistance
model, whilst the isotherm data obtained at 15 and 25°C were well expressed by the Freundlich
model and at 40 and 55°C by the D-R model, achieving a maximum adsorptive capacity of 0.4
mmol.g? (91.316 mg.g). The thermodynamic parameters reflected a spontaneous and
endothermic process. Furthermore, numerous eluent solutions were tested to assess the
regenerability of the adsorbent and sodium hydroxide displayed the best desorption capacity
(77.8%). The Spectrogel® clay has shown to be very promising as an alternative adsorbent in
the remediation of water contaminated with BPA.

Keywords: Bisphenol A; Adsorption; Endocrine-disrupting compounds; Organoclay; Water
remediation.

*Manuscript published in Powder Technology.
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4.1 Introduction

The amount of chemicals released into the environment has significantly increased over the
years as a result of the growth of anthropogenic activities. Continually, synthetic and naturally
occurring compounds are discharged into aquatic media compromising the ecosystem balance.
Owing to the development and improvement of analytical techniques, some of these
unmonitored chemicals have been detected and are usually called emerging contaminants (ECs)
[1]. Even though ECs are commonly found in trace concentrations (ng.L™* - pg.L™?) their

potential to cause adverse health outcomes has become a source of great concern [2].

Bisphenol A (BPA) is a synthetic compound that is primarily found in polycarbonate
plastics and epoxy resins and it has been acknowledged as an endocrine-disrupting compound
(EDC), a preeminent class of emerging contaminants [3]. Due to its continuous discharge into
an aquatic environment, BPA has become a hazardous ubiquitous chemical. Studies have
shown that BPA can disrupt the metabolism of both humans and animals even with low
exposure [4-7]. Thus, the employment of efficient and up-to-date removal techniques has

become crucial.

Adsorption, advanced oxidative processes (AOPs), membrane filtration and biodegradation
are methods that have been recently evaluated since the conventional processes do not promote
adequate removal or degradation of EDCs. Within this framework, adsorption emerges as a
noteworthy advanced technique [8]. It stands out because of its simple design and operation,
great efficiency, low energy requirements and absence of toxic by-products [9]. Even though
activated carbon (AC) is the favoured adsorbent on an industrial level, its high costs of
production and regeneration restrain its use. Hence, new approaches concerning novel
adsorbent materials have been proposed [10]. Low-cost unconventional materials such as
biochar, chitosan, clay minerals and agro-industrial by-products emerge as outstanding

alternatives to AC for the uptake of emerging contaminants [10-13].

Clay minerals are abundant, non-toxic and stable low-cost materials that have been used in
the uptake of pharmaceuticals [12-15], dyes [16], hormones [17], industrial chemicals [18-20],
pesticides and herbicides [21,22]. Their great specific area, high thermal and chemical stability
and high porosity favour a valuable adsorption capacity. However, some recalcitrant
hydrophobic and/or organic contaminants, such as BPA, might not be efficiently removed by
natural clay. This drawback can be overcome by the employment of chemical modifications

[23]. The use of cationic surfactants is an effective route to generate inorganic layered clays
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with a hydrophobic and organophilic surface, which improves the uptake of organic compounds
such as BPA [22,23]. Promising results regarding the use of organophilic clay to the adsorption
of organic emerging contaminants can be found in the literature [26]. Recently, Spectrogel®
type-C, a Brazilian commercial organoclay, functionalized with dialkyl dimethylammonium
(DMA), was applied for the removal of petroleum derivatives [18,24] and pharmaceuticals such
as diclofenac sodium and losartan potassium [14,23,25] from aqueous media. Nevertheless, to
the best of the author’s knowledge, the Spectrogel® type-C clay, an accessible and affordable
material, has not yet been employed for BPA uptake.

Aiming to fill this gap and taking into account the need for novel approaches in the removal
of BPA from aquatic media, this paper aimed to evaluate the adsorptive property of
Spectrogel® Type C. The Response Surface Methodology - Central Composite Rotational
Design (CCRD) was applied to optimize vital processes parameters such as adsorbent dosage
mass, solution concentration and particle diameter. The adsorption performance was analyzed
through Kinetics, equilibrium and thermodynamic studies, a simplified batch design and
desorption assays. In addition, the Brazilian bentonite organoclay was characterized before and

after the adsorptive process.

4.2 Material and methods
4.2.1 Organoclay adsorbent

The Spectrogel® Type C, a commercial organophilic bentonite functionalized with
dialkyl dimethylammonium (DMA), was donated by SpectroChem Company (Brazil). The
organoclay was modified to alter its nature from hydrophilic to hydrophobic and improve its
affinity to organic compounds. The company does not provide further details concerning the
synthesis of this material. The received adsorbent was ground and sieved to obtain particles

with 280-855 pum mean diameter.

4.2.2 Bisphenol A solution preparation

Bisphenol A (BPA), with >99% purity, was acquired from Sigma-Aldrich® Brazil. The
solutions were prepared using deionized water (OS20LXE, Gehaka, Brazil). The concentration
of BPA in the samples was determined by a UV-vis spectrophotometer (UV-vis mini 1240,
Shimadzu, Brazil) at a wavelength (Amax) of 226 nm.
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4.2.3 Influence of initial solution pH

Preliminary tests were conducted to scrutinise the effect that initial pH exerts in the
uptake of BPA. In each assay, 0.5 g of Spectrogel® was put in contact with 50 mL of BPA
solution (0.1 mmol.L™Y) in Erlenmeyer flasks of 125 mL. The initial pH values, which ranged
between 3-11, were adjusted with HCI and NaOH solutions (0.1 mmol.L™Y). Triplicates of the
experiments were subjected to constant agitation on a rotary shaker (SI-600R, LabCompanion,
South Korea) at 200 rpm and 25°C for 48h. Before the adsorbance determination, the collected
aliquots were centrifuged (L600, Cence®) at 4,000 rpm for ten minutes and then filtered on
0.45 um PTFE hydrophilic membranes. The percentage of BPA removal was determined using
Eq. (4.1).

%Rem = [(C, — Cr)/C,] * 100 (4.1)

Where C, is the initial solution concentration (mmol.L™?) and Cs is the final solution

concentration (mmol.L?).

4.2.4 Experimental design

A central composite rotational design (CCRD) was employed with the aim of
statistically optimize operational parameters. This method allows the estimation of the effect of
the parameters on the final response (%Rem and q) in an effective way, decreasing the time and
materials consumed. Adsorbent dosage mass, solution concentration and particle diameter were
the experimental factors analysed. The CCRD consisted of a full 2° factorial design, six-star
points and triplicate on the central point. Tables 4.1 and 4.2 display the levels of the variables
in which the trials were carried out and the experimental design matrix, respectively. The 17
experimental sets were conducted at natural pH solution, on a shaker at 200 rpm, 25°C, for 48h.
The percentage removal and the quantity of BPA adsorbed were found using Eqg. (4.1) and (4.2),

respectively.

q: = (Co, — C(V/m) (4.2)

Where C; designates the solution concentration at a certain moment (mmol.L™?); V refers

to the volume (L) and m is the adsorbent mass (g).

The Statistica® 7 software was used for the construction of the experimental design
matrix, data analysis with a 95% confidence level, the development of a prediction model for

the process and the generation of the response surface.
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Table 4.1 Levels in which the CCRD was performed

Variables Code 168 1 Levelso ) +1.68
Solution concentration (mmol.L™?) X1 0.064 0.2 0.4 0.6 0.736
Adsorbent dosage (g.100 mL?) X2 0.128 0.4 0.8 1.2 1.472
Diameter (mm) X3 0.28 0.43 0.637  0.85 1.0

Table 4.2 Experimental matrix with coded (X1, X2, X3), real values (X1, Xz, X3) and the responses g (mmol.g™* and

mg.g %) and removal (%).

Coded variables Real values Adsorption Adsorption
Run X1 X2 X3 X3 Xs X3 capacity capacity Removal (%)
(mmol.L?) (g.100mL™) mm (mmol.g™?) (mg.g™h)
1 -1 -1 -1 0.200 0.400 0.430 0.049 11.186 98.49
2 -1 -1 1 0.200 0.400 0.850 0.049 11.186 97.50
3 -1 1 -1 0.200 1.200 0.430 0.016 3.653 98.22
4 -1 1 1 0.200 1.200 0.850 0.016 3.653 98.95
5 1 -1 -1 0.600 0.400 0.430 0.145 33.102 96.63
6 1 -1 1 0.600 0.400 0.850 0.137 31.276 91.23
7 1 1 -1 0.600 1.200 0.430 0.049 11.186 08.62
8 1 1 1 0.600 1.200 0.850 0.050 11.415 99.06
9 -1.68 0 0 0.064 0.800 0.637 0.008 1.826 98.15
10 1.68 0 0 0.736 0.800 0.637 0.091 20.774 98.93
11 0 -1.68 0 0.400 0.128 0.637 0.193 44.060 61.67
12 0 1.68 0 0.400 1.472 0.637 0.027 6.164 99.24
13 0 0 -1.68 0.400 0.800 0.280 0.050 11.415 99.69
14 0 0 1.68 0.400 0.800 1.000 0.048 10.958 96.33
15 0 0 0 0.400 0.800 0.637 0.050 11.415 99.01
16 0 0 0 0.400 0.800 0.637 0.050 11.415 99.13
17 0 0 0 0.400 0.800 0.637 0.050 11.415 99.29

4.2.5 Adsorption kinetics

Adsorption kinetics experiments were performed with optimum values of the fixed
adsorbent mass of 1.28 g.L ™%, the clay particle size of 855 um, and at neutral pH. In Erlenmeyer
flasks of 125 mL, 0.064 g of Spectrogel® was mixed with 50 mL of BPA solution at different
levels of Co, (0.064, 0.342 and 0.736 mmol.L™?). The initial concentration values were
determined based on previous studies regarding emerging contaminants and the detection limit
of the UV-vis spectrophotometer [29,30]. The flasks were continuously stirred on a shaker (200
rpm, 25°C) and, in pre-established time intervals (0 to 2280 min), samples of 10 mL were
collected with a syringe, centrifuged at 4,000 rpm for ten minutes and then filtered on 0.45 pum
PTFE hydrophilic membranes. The adsorbed quantity was given by Eq. (4.2). The aliquots were
collected until the residual BPA concentration of the assays remained constant.
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The kinetics models of pseudo-first-order (PFO) [31], Eq. (4.3); pseudo-second-order
(PSO) [32], Eq. (4.4); surface diffusion [33,34], Eq. (4.5); intraparticle diffusion (IP) [35], Eq.
(4.6) and external mass transfer resistance (EMTR) [36], Egs. (4.7) and (4.8), were adjusted to

the experimental values through non-linear regression.

qr = qe(1—e™) (4.3)
g =72t (4.4)
PO =4 =1 S e @5)
q: = KitY? +1 (4.6)
o = ~Km(c =€) 4.7)
o= (14 K.6)" (€ - ¢f) (4.8)

Where g is the quantity of BPA removed at equilibrium (mmol.g?); q: refers to the
guantity of BPA removed at a time t (mmol.g™); K1 represents the PFO kinetic rate constant
(min); tis time (min); K2 corresponds to the PSO Kinetic rate constant (g.mg™.min%); C is the
bulk BPA solution concentration at a time t (mmol.L%); Cs is the BPA concentration at the
fluid/solid interface (mmol.L?); V is the solution volume (L); m is the adsorbent mass (g); Om
is the maximum amount adsorbed in equilibrium (mmol.g?); K. refers to the constant from
Langmuir equilibrium model (L.mmol™?); Kwm is the external film mass transfer coefficient
(minY); K is the IP diffusion constant (mmol.g™t.min®%); I is the constant associated with the
thickness of the boundary layer (mmol.g™); F(t) is the fraction of solute adsorbed at a time t; Bt
is a function of F that is calculated by the Eq. (9) when F > 0.85 and Eqg. (10) when F < 0.85
[34]; and B is a time constant (min!) determined by the Eq. (11) [33], where Dj is the internal

diffusion coefficient (cm?/min) and r is the radius of the adsorbent particles.

2
e~ (V- Ju- () «9)
Bt = —0,4977 —In(1 — F) (4.10)
B = ’ffi (4.11)

4.2.6 Adsorption isotherms

The equilibrium isotherm study was conducted with the same adsorbent mass of 1.28

g.L! and initial solution concentration oscillating from 0.02 to 1.0 mmol.L™, without any pH
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adjustment. The experiments were conducted on a rotary shaker under continuous agitation of
200 rpm for 48h, to ensure equilibrium, at temperatures of 15, 25, 40 and 55°C. After the given
time, samples of 10 mL of the trials were collected with a syringe, centrifuged at 4,000 rpm for
ten minutes and then filtered on 0.45 um PTFE hydrophilic membranes and their final
concentration was verified by a UV-vis spectrophotometer. At equilibrium, the residual

concentration of each sample was calculated using Eq. (4.12).

e = (Co - Ce)(V/m) (4-12)

Where Ce is the solution concentration during equilibrium (mmol.L?); V denotes the

volume (L) and m is the adsorbent dosage (g).

The models of Langmuir [37], Freundlich [38] and Dubinin-Radushkevich (D-R) [39]
were fitted to the obtained data through a non-linear regression procedure. These models are
shown in Eq. (4.13), (4.14) and (4.15), as follows.

maxK Ce
Qe = qHTée (4.13)
— Y
qe = Kp(Ce)'/m (4.14)
Qe = Xim-exp(—Kpre?) (4.15)

Where ge designates the equilibrium adsorptive capacity (mmol.g™); gmax represents the
maximum single-layer adsorptive capacity predicted by Langmuir equation (mmol.g™); K is
the Langmuir constant (L.mmol™?); Kg represents the Freundlich constant [(mmol.g2). (L.mmol-
H¥M: n is the Freundlich exponent; Xm denotes the D-R isotherm adsorption capacity (mmol.g-

1: Kor is the constant related to the energy of adsorption (mol2.J?) through the correlation E =

1//2Kpr (3.mol™); and & represents the Polanyi potential (J.mol™?) that is given by Eq.(4.16).
e =RTin(2) (4.16)

Where R designates the universal gas constant (8.314 J.mol*.K1), T is the temperature
(K), Cs is the BPA solubility in water at a specific T (mmol.L™).

4.2.7 Adsorption thermodynamics

A thermodynamic analysis is fundamental for a complete understanding of the state of
the system and the assessment of the feasibility and mechanism of the adsorption. This study

was performed based on the obtained isotherm equilibrium data. The thermodynamic



79

parameters of Gibbs free energy (AG, kJ.mol™l); enthalpy (AH, kJ.mol™) and entropy (AS,
J.molt. K1) were estimated following the Eq. (4.17)

-AG AS AH
Ke=2r =% " mr (4.17)

Where K represents the thermodynamic constant; T is the temperature (K); R denotes

the universal gas constant (8.314 J.molL.K™1).

K¢ was estimated according to Ghosal and Gupta method, Eq. (4.18), which is suitable
for when the Freundlich model has a good fitting to the equilibrium data.

1000)(1_1/”)
My,

K = KMy ( (4.18)

Where Kk is the Freundlich isotherm constant [(mg.g™).(L.mg™)Y"]; Mw represents

water’s mass per liter at a certain temperature T (g.L™); n is the Freundlich heterogeneity factor.

The thermodynamic parameter of isosteric heat of adsorption (AHst) was calculated from
the equilibrium data as well through the Clausius-Clayperon equation, Eq. (4.19). For AHg
evaluation, the equilibrium concentration of BPA at each temperature (15, 20, 40 and 55 °C)
was estimated for fixed values of adsorption capacities (qe) of 2.739; 6.850; 15.980 and 29.678

mg.g>.

InC, === (%) +C (4.19)

Where C. is the solution concentration at equilibrium (mmol.L™?) and C represents a

constant.

4.2.8 Simplified batch adsorption design

Adsorption isotherms can be used to develop a simplified batch design, which is useful
to estimate the quantity of adsorbent needed to achieve predetermined percentages of removal
[39]. It is derived from the mass balance given in Eq. (4.10). In the case of the BPA adsorption
on Spectrogel® type-C, the Freundlich isotherm model better fitted to the experimental data.
Thus, ge was substituted by the Freundlich equation and the Kr and n parameters were
determined by the 25°C isotherm. Then, Eq. (4.10) can be rewritten as Eq. (4.20). In this study,
it was performed a prediction of the mass of organoclay required to treat different volumes
(ranging from 1 to 1000L) of BPA solution with C, of 1 mmol/L, with removal percentages of
20, 40, 60 and 90%.
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(Co = CIV = m(KxC, /) (4.20)
4.2.9 Clay characterization

The physicochemical properties of Spectrogel® type-C, prior to and after the adsorption

process, was analysed by a series of techniques, which are summarized in Table 4.3.

Table 4.3 Parameters and equipment used for the characterization techniques applied for the evaluation of the
adsorbent before and after the adsorptive process.

Analysis Equipment Parameters
Fourier transform infrared Thermo Scientific, Analyses on transmittance mode, scan 32, resolution
spectrometer (FTIR) Nicolet 6700, USA 4 cm?, spectral span in the range of 4000-400 cm™,
KBr pellets
X-ray diffraction (XRD) Philips X-ray, X’Pert- CuKa radiation (. = 1.54056 A), analyses on step-
MDP, Netherlands scan mode, range 5-90°, 40 kV acceleration voltage,

40 mA current

Thermogravimetric analysis ~ Shimadzu, DTG-60, Alumina holder, temperature range 30-900 °C,
Japan heating rate 10 and 20 °C/min, inert N, atmosphere,
gas flux at 50 mL/min

4.2.10 Desorption tests

Desorption assays are crucial to analyse the regenerability capacity of the adsorbent and
consequently the possible reduction in waste generation and general costs. Six different eluents
were evaluated, based on previous studies: ultrapure water, sodium hydroxide (0.1 mmol.L™),
ethanol (10% v/v), methanol (10% v/v), sodium chloride (0.1 mmol.L™?) and calcium chloride
(0.1 mmol.L?) [41-43].

The tests were carried out in triplicate with contaminated organoclay, from kinetic
studies (Co = 0.736 mmol.L%), which was filtrated from BPA solution and dried at ambient
temperature for 24 h. In Erlenmeyer flasks of 125 mL, 0.064 g of organoclay was put into
contact with 50 mL of eluent solution on a rotary shaker under constant agitation of 200 rpm,

for 48h, at 25°C. The desorption efficiency was given by Eq. (4.21).
Des(%) = (C4Vy)/(qemy4).100 (4.21)

Where e represents the equilibrium adsorption capacity (mmol.g?); Cp represents the BPA

concentration at the eluent (mmol.L™); Vg is the eluent volume (L) and mq is the adsorbent mass

(9).
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4.3 Results and discussion

4.3.1 Clay characterization

X-ray diffraction (XRD) was employed to assess the crystallinity of the adsorbent.
Figure 4.1(a) displays the X-ray diffractograms of Spectrogel® and contaminated Spectrogel®,
with the values of interplanar distances determined by Bragg’s Law. It was observed that the
organoclay is majorly amorphous. The peaks identified on both clays’ spectra indicate
comparable interplanar distances, reflecting that the process does not provoke substantial
changes to the lamellar layers of the adsorbent’s crystalline structure. The basal interlayer
distances (doos), prior to and after the adsorption, were roughly the same (16.85 and 16.93 A,
respectively). According to studies present in literature, these doo1 values, found at 26 = 5.2°,
are akin to that expected for fresh bentonite (doo: = 15 A) [43]. Moreover, both spectra show
peaks that correspond to the incidence of montmorillonite (= 4.39 A) and quartz (3.25 and 3.32
A) in the composition of the organoclay [15,26]. Whilst, the peaks of 2.88 and 2.05 A, detected
in the spectrum of the unmodified adsorbent, indicate the existence of mica. The discerned peak

around the angle 20 of 62° is characteristic of minerals of dioctahedral morphology [44].

Figure 4.1 a) XDR analysis patterns for fresh and contaminated Spectrogel® type-C; b) FTIR spectroscopies for
fresh and contaminated Spectrogel® type-C; c¢) Thermogravimetric, differential thermogravimetric, and
differential thermal analyses for (1) fresh and (2) contaminated Spectrogel® type-C and (3) BPA.
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The FTIR analysis was conducted to recognise functional groups and chemical bonds
that are involved in the process. The FTIR spectra of both fresh and contaminated Spectrogel®
are depicted in Figure 4.1(b). The peaks at 3626 cm™ and 3434 cm™ refer to the stretching of
O-H bands and can be attributed to the presence of structural and interlayer water, respectively
[28,45]. These peaks are characteristic of montmorillonite in the composition of the organoclay
[30], which corroborates the findings of the DRX analysis. The bands at 2920 and 2850 cm™
respectively refer to asymmetric and symmetric stretching vibrations of C-H due to the
alkylammonium cations, from the functionalization of the clay [46]. Furthermore, the band
discerned at 1640 cm™ is associated with bending N-H of ammonium groups, whilst the one at
1372 cm™ is associate with the bending C-H [47]. The peaks observed at 1469 cm™ (due to
stretching C-H) [28]; 1044 cm™ (due to stretching Si-O) [15]; between 915- 800 cm™ (due to
bending O-H bands) [45]; and between 628-466 cm™ (owing to bending of Si-O-Al and Si-O-
Si) [23] are characteristic of Spectrogel® type-C clay and were similarly found in previous
works [26,28]. The spectrum of the contaminated organoclay is similar to that of the unmodified
adsorbent, diverging in some peaks, especially in the range of 1266-1637 cm™, which signals
the presence of BPA. The likeness of the spectra reflects the disappearance of most of the peaks
ascribed to the BPA, which may indicate the occurrence of chemisorption as a principal

mechanism [30].

Thermogravimetric (TG) analysis was performed to evaluate the thermal behaviour of
fresh and contaminated clay and pure BPA. The organoclay displayed a first region of mass-
loss from approximately 45 °C up to 170 °C that can be attributed to superficial and
interlamellar water evaporation [44]. Differential thermogravimetric (DTG) curves (Figure
1(c)) indicated two more regions of weight loss: one around 650 °C that is associated with
dehydroxylation of aluminosilicates [24] and another around 330 °C that is accredited to the
decomposition of the DMA surfactant and represented the greater weight-loss of the adsorbent
[24,26]. Moreover, Figure 4.1(3c) shows that BPA is thermally stable up to 160 °C, which
corresponds to the compound’s melting point [48]. Then, the BPA starts to rapidly degrade; the

DTG curve indicates its main mass loss occurs in the range of 190-290 °C.

A significant weight loss was observed for both natural (38.2%) and contaminated clay
(40.07%). The TG curves (Figure 4.1(c)) displayed similar patterns for both evaluated
adsorbents, however, the latter exhibited a slightly greater mass loss probably due to the
degradation of BPA. The important degradation percentage obtained in this analysis suggests

that the thermal treatment might not be the optimal technique for the adsorbent regeneration.
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In addition, the authors have previously carried out a series of analyses to characterize
the surface of Spectrogel® type-C [50]. The results, which are already present in the literature,
show that the organoclay has a heterogeneous solid surface with the presence of small
granulates that can be attributed to the presence of the quaternary salt (DMA) used for the
organophilization of the material. The N2 physisorption analysis indicated that the Spectrogel®
type-C has a small specific surface area (2.896 m?.g) and low values of micro and mesopores
volumes (0.202 and 2.359 cm®.g%, respectively) [50]. This behaviour might be ascribed to the
salt that can occupy active sites available for the intrusion of nitrogen [19]. Other works of our
research group revealed that the N2 adsorption/desorption isotherms suggest that the organoclay
is a primarily nonporous/macroporous material [19,26,28,50]. Furthermore, de Farias et al. [50]
and Stofela et al. [19] used the mercury porosimetry analysis to show that Spectrogel® type-C
has indeed few pores, and the greater amount of pores occur at the diameter of 0.1 mm

(macropores).

4.3.2 Influence of initial solution pH

The pH can have a huge influence on the adsorption performance, therefore it is essential
in determining ideal conditions for the process. To assay the impact of initial solution pH on
the uptake of BPA by Spectrogel® type-C, assays were performed varying the pH values from
3 to 11. As seen in Figure 4.2(b) the BPA removal (%) stays fairly constant, around 98%,
between pH 5-8, hence there is low pH-dependency in this range. However, adsorption
efficiency showed a significant decrease at pH values higher than 9. This result is in accordance
with the one obtained by Alves et al. [49] who investigated the uptake of BPA by AC of waste
coffee grounds. They observed lower adsorption at pH 2, a steady removal in the 4-8 pH range,
followed by a significant decrease after pH 9. The BPA uptake is conditioned to the charge
density of the organoclay and the charge of the BPA species on the media, factors that are
affected by the pH of the solution.
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Figure 4.2 a) Diagram of BPA ionization, b) Impact of solution pH on the adsorption of BPA onto Spectrogel®
type-C; ¢) Schematic representation of the possible mechanism of adsorption.
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In a previous study, Stofela et al. [19] determined the point of zero charge (pHpzc) of the
Spectrogel® type-C through potentiometric titration and indicated that the pHpzc is in the range
of 7 to 8. Therefore, at pH < 7 the surface of this organoclay is positively charged, whilst at pH
> 8 the surface is negative. As shown in Figure 4.2(c), BPA has two close pKa values that range
between 9.6 and 10.2. Thus, in acidic to slightly alkaline media, the BPA molecule is in its
neutral form. From pKa= 9.6, BPA starts losing H* to the media, then around pKa there is a
second deprotonation, generating the bi-phenolate anions; and at pH 12 BPA is almost

completely deprotonated [50].

For pH 5-8, the main species in the solution is the BPA neutral form and its uptake
remains fairly constant with the best percentage removal around the pHpzc where the surface
density charge is zero, which increases the attraction between the Spectrogel® type-C and the
compound. Whereas, for pH values higher than 9.6, both the organoclay and BPA has negative
charges intensifying the electrostatic repulsion and weakening the BPA removal, as can be
observed in Figure 2(b) [15,53]. A small decrease in adsorption is also detected at pH 3,

however, in this pH range, the uptake likely does not occur through electrostatic interactions,
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since BPA is in its neutral form, but can be associated with other factors such as available

specific surface area and the presence of oxygen functional groups [51].

4.3.3 Experimental design

The experimental design matrix generated by the Statistica® 7 software is exhibited in
Table 2 along with the responses of the amount of BPA adsorbed, g, (mmol.g* and mg.g™) and
the removal percentage (%) for each of the 17 performed assays. The high percentage removal
obtained with the different experiments shows that Spectrogel® has an affinity with BPA and
therefore is a valuable adsorbent. The effect of the main variables and their interactions were
evaluated with a 95% confidence level. From Figure 1S and Table 1S of the Supplementary
material, it was identified that the term of linear solution concentration (x1), linear and squared
adsorbent dosage (X2, X22) and the interaction between the solution and adsorbent dosage (X1.X2)
had significant effects on the BPA adsorption within the determined confidence interval. For
the development of the final response model, given in Eq. (22) in coded units, the insignificant

terms were removed through the method of backward elimination.
y (mmol.g~1) = 0.0466 + 0.0285x, — 0.0384x, + 0.0204x,2 — 0.0147x, x, (4.22)

The solution concentration exhibited a positive impact on the adsorption capacity, as its
increase led to an increase of g. The higher gradient of concentration on richer solutions enables
the migration of BPA from the bulk phase to the organoclay surface [23]. Moreover, the
adsorbent dosage was the variable with the strongest impact on the adsorption capacity. It
showed an antagonist effect, which indicates that lower doses of adsorbent result in higher
predicted values of adsorption capacity. This behaviour might indicate that the excess of
adsorbent generates vacant active sites that have not been properly occupied by the adsorbate,
which weaken the adsorption performance [28]. From the response surfaces (Figure 3(a) and
Figure 2S of the Supplementary file), it is possible to confirm that the highest removal capacity
is obtained with lower adsorbent dosage and higher solution concentration. The average size of
the particle (x3) showed an insignificant effect for a 95% confidence level, reflecting that for
this time interval the mean diameter is not detrimental to the maximum adsorption capacity.
Therefore, the diameter of 855 um was chosen for the following experiments since it was
determined in a previous study by de Almeida Neto et al. [54] as an optimal value for batch and

fixed-bed adsorption assays.
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Figure 4.3 (a) Fitted surface of the interactive effect of solution concentration (x1) and adsorbent dosage (x2) in

the adsorption capacity of BPA onto Spectrogel®; (b) Plot of predicted values versus observed values.
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The fitting of the proposed regression model was numerically evaluated through the
analysis of variance (ANOVA) (Table 2S).

The satisfactory adjusted-R? = 95.18% and the p-value under 0.05 are indicative of the
statistical significance of the model. Furthermore, the plot of predicted values versus observed
values (Figure 3(b)) exhibits randomly distributed residuals, with no distinctive pattern or
important outliners, which corroborate the significance of the regression model. The validity
was also confirmed through the calculation of Fisher’s value, 80.013, which was a lot higher

than the tabulated F412 = 3.259, indicating the model is significant for a 95% confidence level.

4.3.4 Adsorption Kinetics

Figure 4.4(a) depicts the kinetic curves of BPA adsorption onto Spectrogel® for the
three evaluated concentrations. Notably, the rise in initial concentration (Co) causes an increase
in adsorption capacity. This behaviour is expected since higher values of adsorbate
concentration (Co) lead to a stronger driving force for mass transfer, consequently to better
employment of the adsorptive capacity [55]. It was observed a faster uptake of BPA by the
organoclay during the first 60 min of agitation, which was followed by a slowly rising until the
equilibrium concentration. At the lower concentration level, half of the total uptake happened
within 180 min and the total BPA adsorption by the organoclay was 91.44%. Maximum
adsorption capacities of 0.0456, 0.1327 and 0.1851 mmol.g™* (10.41, 30.294 and 42.256 mg.g"
1 respectively) were reached within 1200, 1440 and 1920 min for C, of 0.064, 0.342 and 0.736

mmol.L, respectively.

Although the equilibrium adsorption times suggests a relatively slow kinetic, they are
within the range found in other works. Studies present in the literature show that the equilibrium

time varies substantially according to the nature of adsorbents and the type of treatment applied



87

to them. Kwon and Lee [56] used thermally and chemically treated graphene oxides for BPA
adsorption and reported that equilibrium was reached in 5 and 300 min, respectively. Martin-
Lara et al. [57] mentioned an equilibrium adsorption time of 48 h using a commercial activated
carbon, whereas Heo et al. [58] stated that only 30 min were necessary for the uptake of BPA

by a magnetic-biochar composite.

Figure 4.4 a) Adsorption kinetic curves in three different concentrations; Fitting of PFO, PSO and EMTR models
to the experimental data at b) 0.064 mmol/L, ¢) 0.342 mmol/L and d) 0.736 mmol/L; e) Linear adjustment to
surface diffusion model (Boyd et al. and Reichenberg) and f) Linear fit to intraparticle diffusion model.
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The conventional kinetic models of PFO and PSO, along with the models of EMTR,
Boyd and IP diffusion were employed to explain the data and describe the adsorption
mechanism. Table 4.4 summarizes the parameters of the aforementioned models as well as the

correlation coefficient (R?) and the corrected Akaike criteria (AlCc).
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Table 4.4 Parameters of kinetic models fitted to the experimental data of BPA adsorption onto Spectrogel® type-
C at different initial concentrations (0.064, 0.342 and 0.736 mmol.L).

Model Parameter Initial concentration (mmol.L?)
0.064 0.342 0.736
Experimental ge (mmol.g?) 0.045 0.130 0.187
ge (mg.g?) 10.273 29.677 42.690
Pseudo-first order ge (mmol.g?) 0.042 0.128 0.167
ge (Mg.g?) 9.588 29.221 38.124
K1 (min'?) 0.004 0.002 0.002
R? 0.910 0.929 0.850

AlCc -370.570 -273.400 -234.790
Pseudo-second order ge (mmol.g?) 0.046 0.150 0.191
ge (Mg.g?) 10.501 34.244 43.603
Kz (g.mmol*.min?) 0.142 0.019 0.016
R? 0.957 0.954 0.900

AlCc -396.040 -286.720 -247.360
Intraparticle diffusion I (mmol.g?) 0.018 0.075 0.053
I (mg.g?) 4.109 17.122 12.099
Ki 0.041 0.021 0.003
R? 0.926 0.900 0.905

AlCc -185.260 -102.560 -183.020

Surface diffusion (Boyd et  Der (Mm?.mint) 1.42E-07 1.71E-06 1.19E-07
al. and Reichenberg) R? 0.932 0.923 0.786
External mass transfer Kim (Min?) 0.003 0.001 0.001
resistance R? 0.976 0.978 0.954

Initially, conventional phenomenological models of PFO and PSO were used to analyse
the data predict the adsorption behaviour (Figure 4.4(b,c,d)). PFO model exhibited an
inadequate fit to experimental data that can be noted in the higher difference between the
predicted and experimental values of ge and the lower correlation values (R?). Contrastingly,
the PSO model better described the adsorption data in all evaluated initial concentrations, which
suggests that the rate-controlling step of the BPA uptake may involve the chemisorption
mechanism [59]. This tendency was also observed in other studies concerning the BPA
adsorption onto commercial activated carbons [60,61], biochars [51,58,62] and graphene oxide
[56].

To further assess the data and identify the major controlling mechanism, the models of
surface diffusion, intraparticle diffusion and EMTR, which are based on the mass transfer
resistance, were applied as well. Figure 4.4(f) shows that there is multilinearity in the plot of
the IP model, indicating the existence of multiple rate-controlling mechanisms involved in the

process. At first, there is instantaneous adsorption on the bulk phase; the second region refers
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to the pore diffusion step and the third one, with the slightest slope, denotes the equilibrium
stage when the IP diffusion decreases [63]. The second linear region (I1) shows the occurrence
of an intraparticle diffusion step, however, the unsatisfactory fitting of the model on this region
reflects that the IP diffusion does not represent the main rate-limiting phase of the overall
process. This result complies with that obtained with the surface diffusion model proposed by
Boyd et al. [33] and Reichenberg [34]. Figure 4.4(e) depicts the plot of Bt versus t and it is
possible to note that the curves are not linear and does not cross the origin, corroborating that
IP diffusion is not the predominant controlling mechanism and suggesting the presence of
EMTR [33].

The decrease in the magnitude of the external film diffusion rate (Km) with the rise of
initial BPA concentration and the best fitting of the EMTR model for all three levels,
corroborates that the BPA adsorption onto the organoclay was majorly limited by the diffusion
on the external film. A similar result was achieved by Maia et al. [28] who also employed the
Spectrogel® type-C for the uptake of diclofenac sodium and observed that owing to the lower

porosity of this organoclay the EMTR was the overall rate-controlling step.

4.3.5 Adsorption isotherms

Figure 4.5(a) displays the equilibrium isotherms of the BPA adsorption onto
Spectrogel® type-C at temperatures of 15, 25, 40 and 55 °C. Concerning the categorization
proposed by McCabe, Smith and Harriott [64], all the obtained isotherms can be classified as
favourable, which indicates the high adsorption capacity of the organoclay even in low-

concentrated solutions.

It is possible to note that the adsorption capacity was favoured by higher temperatures,
reflecting a process of endothermic nature that occurs through chemisorption or a combination
of physisorption and chemisorption [29]. This behaviour is in agreement with the one obtained
by Balci and Erkurt [65] who studied the uptake of BPA by a Eucalyptus bark/magnetite
composite and reported the endothermic characteristic of the process. Furthermore, this trend
was also noted by Maia et al. [28] and Stofela et al. [19] who used the Spectrogel® type-C

organoclay to adsorb diclofenac sodium and toluene, respectively.
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Figure 4.5 a) Equilibrium isotherms of BPA adsorption onto Spectrogel® type-C; Adsorption isotherms models

for BPA adsorption onto Spectrogel® type-C at temperatures of b) 15°C, ¢) 25°C, d) 40°C and e) 55°C.
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The isotherms models of Langmuir, Freundlich and Dubinin-Radushkevich (D-R) were
applied to elucidate the experimental data. Table 4.5 exhibits the isotherms parameters of each

model, as well as the R? and the AlCc.
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Table 4.5 Parameters of equilibrium models applied to the experimental data of BPA adsorption onto Spectrogel®
type-C at different temperatures (15, 25, 40 and 55°C).

Model Parameter Temperature (°C)
15 25 40 55
Experimental Omax (mmol.g?) 0.148 0.244 0.373 0.413
Omax (Mg.g™h) 33.718 55.771 85.038 94.170
Langmuir Qmax (mmol.g?) 0.207 0.283 0.342 0.406
Omax (Mg.g™h) 47.256 64.606 78.075 92.686
KL 2.725 6.622 20.150 27.880
R? 0.886 0.942 0.941 0.968
AlCc -93.305 -88.447 -69.799 -81.706
Freundlich Kr (mmol.g)(L.mmol-2)n 0.161 0.287 0.430 0.537
n 2.128 2.488 2.959 3.113
R? 0.940 0.982 0.955 0.965
AlCc -101.117  -102.666  -73.442 -80.660
Dubinin- Xm (mmol.g?) 0.154 0.248 0.344 0.180
Radushkevich  Kpg (mol2.J?) 3.64E-08 2.00E-08 1.10E-08 8.84E-09
E (kJ.mol%) 3.710 5.010 6.730 7.520
R? 0.837 0.932 0.958 0.984
AlCc -89.034 -86.636 -72.214 -90.040

The isotherms displayed in Figure 4.5 do not indicate a saturation trend since higher

amounts of ge was observed with the increase of Ce, which reflects that the adsorption is not
restricted to a single layer [29]. This can be confirmed by the good fitting of the Freundlich
model that is indicative of multilayer adsorption in a heterogeneous surface. Freundlich model
well explained the data of BPA adsorption onto the organophilic clay at temperatures of 15 and
25°. The values of the parameter n oscillated between 2 < n < 10 reinforcing the favourability
of the adsorption and indicating the presence of a physical process [66]. Although the kinetics
indicates the presence of chemisorption and the equilibrium study indicates the occurrence of
physisorption, there is no contradiction in the results since there are no restrictions for the

occurrence of both chemical and physical sorption simultaneously.

Even though the Freundlich model also suitably explained the equilibrium data obtained
at 30 and 55°C, the Dubinin-Radushkevich (D-R) model had a slightly better correlation value.
As well as the Freundlich, the D-R model implies that the adsorption is not limited to one layer
and happens on an energetically heterogeneous surface [39]. The magnitude of the parameter
E was used to assess the nature of the process; the calculated values ranged under 8 kJ.mol*
suggesting the occurrence of a physical mechanism of sorption. However, the rising in the E

values and the adsorption capacities with the increase of temperature, indicates that
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chemisorption may be involved as well. This result is not uncommon since usually there is a
predominance of physisorption at lower temperatures, whilst the chemisorption usually occurs

at higher ones [29].

The equilibrium analysis reflects the feasibility of the adsorption of BPA by the
Spectrogel® and the values of the Langmuir parameter gmax indicates that the maximum
adsorption capacity of this organoclay is valid when compared to those of other adsorbents.
Table 4.6 summarizes the gmax Of different materials; it is discernable that the adsorption
capacity varies substantially according to the nature of the adsorbent. Spectrogel® exhibited
better performance than other unconventional adsorbents such as durian peel and palygorskite-
montmorillonite and carbon-based xerogel. Even though this organoclay showed lower Qmax
than some activated carbons, its availability and low cost can justify its use.

Table 4.6 Comparison of Langmuir maximum adsorption capacity (Qmax) of BPA applying distinctive adsorbents
found in the literature.

Adsorbent gmax (Mg/g) Reference
Spectrogel® type-C 55.77 (25°C) 2 This study
Spectrogel® type-C 94.17 (50°C) ® This study
Carbon xerogel 78 (25°C) [62]
Lignin-based activated carbon 220 (25°) [62]
Commercial activated carbon 92 (25°C) [51]
Waste coffee ground activated carbon 123.22 [45]
Bamboo biochar 185.2 (25°C) [52]
Thermally reduced graphene oxide 96.2 (25°C) [50]
Chemically reduced graphene oxide 81.3 (25°C) [50]
Palygorskite-Montmorillonite 0.108 (60°C) [20]
Durian peel 34.01 (25°C) [63]

a The maximum adsorption capacity found in this study was converted from mmol/g to mg/g.

4.3.6 Adsorption thermodynamics

The thermodynamic study was performed to examine the properties of BPA adsorption
onto Spectrogel®. The thermodynamic parameters summarized in Table 7 were estimated
based on the linear regression of In K¢ vs 1/T (see Fig.3S of Supplementary material). The
negative AG values for all evaluated temperatures reflect a thermodynamically viable and
spontaneous process. Also, the decreasing AG values with the increase of temperature denotes
that the adsorption is favoured by higher temperatures. This is confirmed by the observed AH
positive value, which ratifies the endothermic behaviour of the adsorption [69,70]. The high
AH change generally indicates that the process comprises chemisorption, although is not

possible to assume it as the sole process. [70]. As for the entropy, the positive AS value reflects
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an affinity of BPA towards the adsorbent and may also indicate changes in the adsorbent’s

structure and a rise in randomness in the solid/liquid interface throughout the process [71,72].

Table 4.7 Thermodynamic parameters of BPA adsorption onto Spectrogel® type-C determined in different
temperatures (15, 25, 40 and 55°C).

Parameters Temperatures

15°C 25°C 40°C 55°C
Kc (mg.gt).(L.mg ¥ 4.348 28.638 146.287 252.093
AG (kJ.mol™) -4.516 -7.429 -11.797 -16.165
AH (kJ.mol ™) 79.399
AS (J.mol'*. K1) 291.223

Furthermore, the isosteric heat of adsorption (AHst) was also estimated from the analysis
of the equilibrium isotherms at different temperatures. This thermodynamic parameter reflects
the interaction strength between the adsorbent and the adsorbate [73] and provides valuable
information concerning the energy heterogeneity of the surface as well [74]. The AHst was
determined from the slope of the plot of In Ce versus 1/T (K%), at various fixed quantities of

adsorbed BPA at equilibrium (qe).

Figure 4.6 Adsorption isosteres for determining the isosteric heat of BPA adsorption onto Spectrogel® clay
determined for the fixed values of adsorption capacities (qe) 2.739; 6.850; 15.980 and 29.678 mg.g™.

4
2 e A
* A °
-4
e [ ]
-
& 3
[ = %
<
8 e L]
o .
i . . m (g=2.739 mg/g
Ll é2 ® (.=6.850 mg/g
A =15.980 mg/g
124 B~ * G=29.678 mg/g
. T . . .
0.0030 0.0032 0.0034 0.0036

1T (1/K)

Figure 4.6 depicts that the isosteres have different slopes for each ge, thus the isosteric
heat of adsorption also assumes distinctive values, which can be seen in Table 3S of the
Supplementary material. The variation of AHst values with surface loading indicates that the
surface of Spectrogel® Type-C clay is energetically heterogeneous [75], ratifying the good
adjustments of Freundlich and Dubinin-Radushkevich isotherms models. Generally, at lower

e the adsorbent and the adsorbate interaction is stronger; consequently, the AHst is higher. As
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the adsorbed amounts increases there is a reduction in the heat of adsorption due to the
formation of adsorbate/adsorbate interactions [41]. The BPA uptake onto the organoclay
follows this trend as the AHj; steadily decreased from 124.85 kJ.mol™ at 2.739 mg.g™* to 77.61
kJ.mol* at 29.678 mg.g™.

The extent of isosteric heat of adsorption is also indicative of whether a process is
physical or chemical in nature. For chemisorption, AHs ranges from 80 to 400 kJ.mol™ and for
physisorption AHst is lower than 80 kJ.mol™? [76]. At smaller amounts of surface loading,
chemisorption is predominant in the process. However, at ge = 29.678 mg.g™ there is the
occurrence of physisorption, indicating that the BPA uptake by organoclay comprises a
combination of physical and chemical sorption, which corroborates the findings of the kinetic

and equilibrium studies.

4.3.7 Simplified batch design

Figure 4.7 displays the predicted amounts of organoclay required to treat different
volumes of 1 mmol/L BPA solution (ranging from 1 to 1000 L), with removal percentages of
20, 40, 60 and 90%. The design, given by Eq. (4.17) and schematically depicted in Figure 4.4S
of the Supplementary material, represents a single batch system and can be extended to include

other removal percentages and volumes.

Figure 4.7 Prediction of the amount of adsorbent mass (g) required to remove 20, 40, 60 and 90% of BPA from

different volumes of solution.
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From the plots of Figure 4.7, it is apparent that the necessary mass of adsorbent
drastically increases with greater removal levels, especially at higher volumes. For example, a
90% removal of BPA from 200 L of solution would demand about 1.5 kg of organoclay. Even
though the amount of required adsorbent is somewhat elevated, the availability and the low cost
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of this unconventional material might make the process economically feasible. The price of
commercial activated carbon usually oscillates between $700-$5000 per ton [65], whilst the

price of commercial clay is approximately 20 times cheaper [29].

4.3.8 Desorption assays

Adsorption is associated with the generation of loads of adsorbate-contaminated waste.
Thus, to ensure lower environmental impact and better cost-effectiveness of the process it is
important for the adsorbent material to have efficient desorption and regeneration capacities.
For this study, ultrapure water, ethanol (10% v/v), methanol (10% v/v), NaOH (0.1 mmol.L™Y),
NaCl (0.1 mmol.L™?), CaCl, (0.1 mmol.L™) were assessed as eluents for the desorption of BPA
and their efficiencies are displayed in Figure 4.8. The NaOH solution was the eluent with a
higher desorption capacity, with 77.8%. This result might be associated with the NaOH
neutralizing effect on the adsorbent surface that causes the breaking of electrostatic interactions
between the organoclay and the BPA [77]. A comparable result was achieved by Tursi et al.

[42], who effectively used NaOH to leach out BPA from cellulose fibres.

Figure 4.8 Desorption efficiency of BPA from Spectrogel® type-C of different eluent solutions: ultrapure water,

sodium hydroxide, ethanol, methanol, sodium chloride and calcium chloride.
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Table 4.8 displays the data concerning the risk and toxicity of the assessed eluents
according to the Australian Inventory Multi-tiered Assessment and Prioritization (IMAP). This
framework evaluates the risk that chemicals of concern pose to human health and the
environment. Concerning human health risk, the IMAP is divided into three categories: Tier |
that shows chemicals that requires little regulatory control; Tier Il that encompasses chemicals

that may be hazardous, identify if there are enough regulation and designate the need for further
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assessment; and Tier Il that comprises the advanced examination of any concern raised at Tier
I1 [78,79]. Whereas the environmental Tier | classification reflects chemicals that do not pose
unreasonable risks because of their industrial use.

Table 4.8 Risk-categorization and toxicity of ultrapure water, sodium hydroxide, ethanol, methanol, sodium

chloride and calcium chloride based on the Australian Inventory Multi-tiered Assessment and Prioritization
(IMAP) data.

Eluent IMAP Human health classification IMAP environmental classification
Ultrapure water - -

Sodium hydroxide HH Tier Il E Tier |

Methanol HH Tier 1l E Tier |

Ethanol HH Tier Il E Tier |

Calcium chloride  HH Tier Il E Tier |

Sodium chloride ~ HH Tier | E Tier |

The predominant hazard of NaOH to human health is the acute corrosion and irritation
of eyes, body tissues and respiratory system, however, the exposure via the environment is
minor. Whereas, the threat of NaOH to the environment is attributed to the hydroxide ion that,
in high concentrations, can be toxic to aquatic ecosystems due to shifts in pH. However, at
lower levels, this substance is usually not persistent since it can be neutralized by natural
environmental acidity which mitigates its effects [80]. Even though sodium hydroxide exhibited
promising behaviour as an eluent solution for the desorption of BPA from the organoclay, other
environmentally friendly solvents, as well as other regeneration methods, should be tested.
Furthermore, to investigate the potential reusability and stability of Spectrogel® and,
consequently, its feasibility in industrial applications, multiple-cycle adsorption assays on a
fixed-bed column should be carried out. Ideally, the organoclay must have the ability to be

recycled numerous times with minimum damage to the adsorption capacity [26].

4.3.9 Mechanisms of BPA uptake by Spectrogel® type-C

From the results discussed throughout this study, it can be deduced that several
mechanisms may be involved in the BPA uptake by the Spectrogel® type-C. As this organoclay
presents a small specific surface area, low porosity and low volume of micro and mesopores
[19,28,50], its textural properties are likely not fundamental for the observed promising
adsorption capacity [26]. Thus, surface chemistry has a major influence on the adsorption

process.
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As highlighted in section 3.2, the pHpzc of the Spectrogel® type-C is in the range from 7 to
8, therefore, in pH values greater than the BPA pKa values, both the adsorbent and adsorbate
are negatively charged and a significant decrease in the adsorption is observed (Fig. 2b). This
behaviour is indicative that electrostatic forces are involved in the BPA uptake [19].
Hydrophobic interactions seem to be an essential mechanism for the BPA uptake as well. The
organophilized clay surface provides an organic hydrophobic phase that acts as a partition
phase, which represents an important driving force for the adsorption of BPA through van der
Waals interactions [52,81,82]. The conservation of the basal interlayer (Fig. 1a) and the
favourable isotherms (downward shape) suggest that the partition is not the dominant process
[26]. The formation of hydrogen bonds between the phenol groups of BPA and the oxygen of
different functional groups of organoclay, such as the Si-O group, is also a possible interaction
[83]. Thus, the adsorption onto the Spectrogel® type-C BPA is likely to happen through a
combination of mechanisms and, as suggested by the kinetic, equilibrium and thermodynamic

data, it involves both chemisorption and physisorption.

4.4 Conclusion

This work demonstrated the promising use of Spectrogel® type-C for the uptake of BPA
from aqueous media. At the lower concentration level, the organophilic clay was able to remove
91.44% of the contaminant. The characterization analysis performed highlighted that the clay
did not undergo major structural changes after the process. From the CCDR statistical analysis,
0.064 g of adsorbent mass dosage and 0.855 um of particular diameter were chosen as optimal
conditions. In addition, the neutral pH was adopted since it did not show a significant impact
on the adsorption performance between the values of 5-8. Adsorption Kinetics showed that the
process is controlled by more than one mechanism, but the resistance to diffusion on the
external film was the overall rate-limiting step. The equilibrium analysis indicated the
Freundlich model better described the isotherm data obtained at 15 and 25°C, whereas Dubinin-
Radushkevich was the best fit for those obtained at 40 and 55 °C. The maximum adsorptive
capacity obtained was of 0.4 mmol.g* (91.316 mg.g?) of clay. Furthermore, the thermodynamic
study reflected a spontaneous endothermic process and confirmed that the adsorbent surface
comprises energetically heterogeneous active sites. The simplified batch design study indicated
that a great amount of adsorbent is necessary to treat high volumes of effluents, however, the
affordability of the clay suggests the viability of the process. It was stated that sodium hydroxide

was a potential eluent solution for the regeneration of the clay (77.8% removal), though, further
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investigations on continuous fixed-bed adsorption are crucial to attest the reusability and cost-

effectiveness of the application of Spectrogel® type-C.
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APPENDIX 4.A Supplementary Material

Figure 4.1S Pareto chart of effects.
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Figure 4.3S Equilibrium constant at different temperatures.
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Table 4.1S Effect of the factors adsorbent dosage (x1), concentration (x2) and mean diameter
(x3) on the adsorption capacity (mmaol/g).

Effect Regression coefficient Standard error t-value (7) p-value Significance

Mean 0.0500

X1 0.0285
X1.X1 -0.0015

X -0.0386
X3.X3 0.0198

X3 -0.0008
X3.X3 -0.0017
X1. X -0.0147
X1.X3 -0.0009
X.X3 0.0011

0.0081 6.1437 0.0005 Yes
0.0038 7.4643 0.0001 Yes
0.0042 -0.3650 0.7259 No
0.0038 -10.0926  0.00002 Yes
0.0042 4.7116 0.0022 Yes
0.0038 -0.2124 0.8378 No
0.0042 -0.4010 0.7004 No
0.0050 -2.9490 0.0214 Yes
0.0050 -0.1882 0.8561 No
0.0050 0.2239 0.8292 No

Table 4.2S Analysis of variance (ANOVA) for the statistic model of adsorption capacity.

Source Sum of Degrees of Mean square F-value p-value
squares freedom

Model 0.038406 4 0.0096015 80.013 0.0025

Residual 0.001442 12 0.000120

Total 0.039848 16

Table 4.3S Isosteric heat of adsorption for different adsorption capacities.

ge (mmol/g) AHst (kJ/mol) R?

0.012 124.8513 0.973
0.03 106.6779 0.974
0.07 89.8826 0.976
0.13 77.6078 0.977
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5. Adsorcao/: de Bisfenol A em Leito Fixo

Fixed-bed adsorption of bisphenol A onto organoclay: Characterisation, mathematical
modelling and theoretical calculation of DFT-based chemical descriptors

Marina Barbosa de Farias #; Marcela Pires Spaolonzi ?; Meuris Gurgel Carlos da Silva?;
Melissa Gurgel Adeodato Vieira?

& Department of Processes and Products Design, School of Chemical Engineering, University
of Campinas (UNICAMP), Albert Einstein Avenue, 500, 13083-852 Campinas, Sdo Paulo,
Brazil

ABSTRACT

Bisphenol A (BPA) is a noteworthy and ubiquitous chemical of concern. Up to this day, several
methods of water remediation have already been tested, however, few studies have addressed
the fixed-bed adsorption of this contaminant. In this regard, this work aimed to evaluate the
continuous adsorption of BPA using an organoclay (Spectrogel® type-C) as an adsorbent. The
material passed through a series of characterization techniques to elucidate the impact of the
contaminant uptake onto the organoclay. The effect of the operation conditions on the
adsorption behaviour was evaluated through breakthrough curves and the calculation of mass
transfer and efficiency parameters The system conducted at 0.6 mL.mint and 0.2 mmol.L*
obtained the highest removal (95%) until breakthrough point (19.29 h), as well as greater
breakthrough and exhaustion adsorption capacities (0.0424 and 0.2151 mmol.g, respectively).
The breakthrough curves were correlated by five distinctive models and the modified dose
response model showed the finest fitting to the data (R?>0.97). Furthermore, the regeneration
potential of the spent adsorbent was investigated. It was observed that NaOH solution was a
satisfactory eluent. Moreover, density functional theory (DFT) calculations were studied to give
further insights regarding BPA adsorption.

Keywords: Bisphenol A; Adsorption; Fixed-bed; Endocrine-disrupting compounds;
Organoclay; Water remediation.

*Manuscript published in the Journal of Environmental Chemical Engineering.
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5.1 Introduction

Endocrine-disrupting compounds (EDCs) comprise synthetic and naturally occurring
chemicals of emerging concern that interfere with the metabolism by mimicking and
antagonizing endogenous hormones, as well as changing the nature of their receptors [1,2]. On
the wildlife, the adverse outcomes of EDCs exposure are well perceptible and documented;
however, their impact on human health is far less clear. Yet, they are generally associated with
hazards to the immune, reproductive and nervous systems [3]. One of the most prominent
compounds of this class is the bisphenol A (BPA), a high-production volume synthetic chemical

that is majorly used in the synthesis of epoxy resins polycarbonates [4].

Owing to its extensive use, BPA is currently ubiquitous to the environment; a circumstance
that is aggravated by the somewhat weak performance of conventional treatments regarding the
removal of micro contaminants [5]. Thereby, several alternative technologies have been studied
as means of water remediation. Among those, adsorption emerges as an outstanding method
owing to its simplicity of design and operation, lower costs, no production of unknown by-
products, and efficiency in low-concentration solutions [6,7]. Recently, some studies have
efficiently carried out the removal of BPA through batch adsorption, which reflects the viability
of this technique for small volumes of effluents. However, on an industrial level, continuous
fixed-bed adsorption is the preferable mode of operation [8]. This practical setup allows the
treatment of higher loads of contaminants due to the continuous contact of the adsorbent with
a fresh solution. Moreover, it provides essential data on operational conditions that ease the
scale-up process from a lab to large-scale water and wastewater treatment system [9].

The feasibility of the process is intrinsically related to the choice of adsorbent. Among the
conventional ones, activated carbon is acknowledged as the most common and efficient for
practical applications, nevertheless, its high production and regeneration’ values narrow down
its use [10]. In this sense, unconventional materials such as clay minerals, biochar, agro-
industrial by-products, chitin, and chitosan have been evaluated as alternatives [7,11]. Owing
to their availability, affordability, high surface area, and great exchange capacity clays are
noteworthy materials [12]. Their adaptability is also remarkable; they can be tailored to meet
specific needs by enhancing thermic and chemical stability and shifting their nature from
hydrophilic to hydrophobic, for example [13]. Spectrogel® type-C is a case of bentonite clay
that was modified by the addition of dialkyl dimethylammonium (DMA) cations aiming for the
enhancement of its properties. Lima et al. [14] and de Andrade et al. [15] applied this
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commercial organoclay in the fixed-bed adsorption of volatile organic compounds and

pharmaceuticals.

Recent studies of the uptake of BPA in a fixed-bed design assessed the feasibility of walnut
shells, graphene-based monolith, carbon-based materials, and immobilized fungus as
alternative adsorbents [16-20]. Nevertheless, to the best of the authors’ knowledge, the
Spectrogel® type-C organoclay has not yet been applied for the BPA removal in a fixed-bed

column.

In this regard, this work aimed to study the adsorption of BPA in a lab-scale fixed-bed
column filled with Spectrogel® type-C organophilic clay. The adsorption performance was
evaluated by means of breakthrough curves, which were described by the conventional models
of Thomas, Yoon-Nelson and Yan, as well as recent phenomenological models of dual-site
diffusion (DualSD) and instant local balance (ILE). Even though the literature already presents
studies on the adsorption of bisphenol A using different organoclays, few works focus on
the continuous fixed-bed adsorption. Thus, we understand that the findings of this study
can contribute to expanding and consolidating the knowledge on this topic. This work
also evaluates the continuous chemical regeneration of the adsorbent. To the best of the author's
knowledge, no continuous regeneration tests were done with Spectrogel type-C as an alternative
adsorbent yet. Furthermore, another highlight of this work is the molecular modelling of the
BPA, based on density functional theory (DFT), which can provide significant information
about its behaviour in the adsorption process, insights that might not be acquired from the

experimental data and usual characterization techniques or mathematical modelling.
5.2 Experimental methodology

5.2.1 Adsorbent

The Spectrogel® Type-C utilized in this work was supplied by SpectroChem Company
(Brazil). As disclosed by the manufacturer, this bentonite clay was functionalized with dialkyl
dimethylammonium (DMA). The received adsorbent was ground and passed through sieves to

obtain an 855 pum mean particle size.

5.2.2 BPA solution

High-purity BPA (>99%), purchased from Sigma-Aldrich® Brazil, and ultrapure water
(OS20LXE, Gehaka, Brazil) were used for the synthetic preparations. Determination of BPA
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concentration was performed by a UV-vis spectrophotometer (UV-vis mini 1240, Shimadzu,
Brazil) at Amax = 226 nm.

5.2.3 Organoclay characterization

The organoclay was characterized prior and post-BPA adsorption by scanning electron
microscopy (SEM), helium gas pycnometry, mercury porosimetry and N2 physisorption to

assess the effect of the process on its structure and properties.

SEM analysed the surface morphology and composition (by Energy Dispersive X-ray
Spectroscopy (EDS) detector) with a LEO 440i Electron Microscopy equipment (LEO,
England) with 20 kV of acceleration voltage, 100 pA for micrographs and 600 pA for EDS of
current. 500-, 1500- and 5000-times magnifications were obtained. Before testing, the samples
were fixed to a glass structure with carbon tape, then covered with a thin layer of gold.

The real adsorbent density was evaluated by the helium gas pycnometry technique on a
AccuPyc Il 1340 equipment (Micromeritics) at room temperature and an equilibrium rate of
0.05 psig/min. Whereas the apparent density was estimated by the mercury porosimetry method
that was carried out on a AutoPore IV equipment (Micromeritics), in a pressure range of 0.5 to
52000 psia.

In addition, N2 physisorption was carried out in Quantachrome equipment
(NOVA1200e) to determine the specific surface area and pore structure through Brunauer—
Emmett—Teller (BET) method. The samples were pre-treated in a vacuum oven at 50 °C for 12
h for the total elimination of water and condensates. Adsorption and desorption isotherms were
obtained at 1 atm, 77 K and with relative pressure oscillating between 0.1 and 0.99. The porosity
and volumes of micropores and mesopores [21] were determined by Egs. (5.1), (5.2) and (5.3),

respectively.

_ __ Papparent
& = (1 Povparent ).100 (5.1)
Vimic = Vads(p/py=0.1) (5.2)
Vines = ads(P/P,=0.99) — Vads(P/P,,=0.1) (5.3)

Where &, corresponds to the porosity (%); papparent IS the apparent density (g.cm™); prea is the
real density (g.cm™); Vmic corresponds to the specific volume of the micropores (cm®.g™); Vimes

is the specific volume of the mesopores (cm?3.g™); Vads (piro=0.99) refers to the specific volume of
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gas adsorbed at a relative pressure of 0.99 and Vags (pipo=0.1) refers to the specific volume of gas

adsorbed at a relative pressure of 0.1.

5.2.4 Fixed-bed adsorption assays

The fixed-bed design used in the experimental assays is displayed in Figure 5.1S (see
supplementary material). The continuous BPA adsorption was conducted at room temperature
in a glass column of 0.7 cm of internal diameter that was packed with organophilic clay up to a
bed height of 10 cm, which stands for 3.05 + 0.07 g of Spectrogel® type-C. It was placed
vertically with an ascending flow, controlled by a peristaltic pump (Masterflex), to avoid the
formation of preferential pathways and optimize the adsorbent-solution contact. Moreover,
glass wool was placed at the bottom and top of the bed to act as supporting material and
guarantee the packed setup. In a previous study, de Andrade et al. [15] attested the hydrophobic
and non-swelling nature of the adsorbent which allowed the execution of an earlier cleanse step,
in which ultrapure water was passed through the bed for 1 h to remove any fine particles. After,
the contaminant solution went through the column up to the saturation of the organoclay. At
predetermined time intervals (see Table 5.1S of the supplementary material), samples were
collected by a programmable fraction collector (FC203, Gilson) and their concentration was

given by a UV-vis.

The tests comprised two phases. First, a fluid dynamic assay was conducted, in which the
inlet solution concentration was fixed at Co = 0.4 mmol.L and the volumetric flow rates were
0.6, 0.8, and 1 mL.min. At the second step, the optimal volumetric flow rate value was kept
constant and the inlet concentration was varied at 0.2, 0.3, and 0.4 mmol.L. The experimental
data were used to plot breakthrough curves (C/C, vs t) and to calculate the mass transfer and
efficiency parameters of the adsorptive column. In this work, the breakthrough point (to, h)
refers to the time at which the outlet concentration reaches 5% of the inlet concentration (C/C,
= 0.05). The exhausting point (te, h) corresponds to the time at which there are no considerable
changes in the outlet concentration. Adsorption and removal capacities of breakthrough (q» and
%Remy,, mmol/g and %) and exhaustion (ge and %Reme, mmol/g and %), as well as the height
of the mass transfer zone (hmtz cm), was the efficiency parameters calculated by Egs. (5.4),
(5.5), (5.6), (5.7), and (5.8).

Co C
Q=" (1- C—O) dt (5.4)

Jde = Cr‘;—Qfooo (1 — c%) dt (5.5)
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%REM,, = (Cf’sz) .100 (5.6)
%REM, = (%) .100 (5.7)
hyrz = ( _2_:)-HL (5.8)

where C, refers to the inlet concentration (mmol.Lt); C corresponds to the outlet concentration

(mmol.LY); Q is the volumetric flow rate (L.h™), and m refers to the adsorbent mass (g).

5.2.5 Adsorption/Desorption cycles

Adsorption/desorption cycles were carried out to assess the regeneration potential of the
organoclay. Based on a previous BPA desorption study, NaOH solution was used as an eluent
[17,22]. Mass transfer values and efficiency parameters of the adsorptive column were also

determined to compare the performance of each cycle.

5.3 Mathematical and molecular modelling
5.3.1 Mathematical modelling

Five mathematical models were adjusted to the data attained from the dynamic BPA
adsorption onto the organoclay. The three renowned models of Thomas, Yoon-Nelson (Y-N),
and Yan et al., and two recently proposed phenomenological models, namely Dual-site
diffusion (DualSD) and Instantaneous local equilibrium (ILE) were fitted using a nonlinear
regression technique in Maple 17 and Origin 8.

The model proposed by Thomas [23] assumes that the continuous adsorption adheres to
the pseudo-second order kinetic model and Langmuir isotherm model and that the resistances
to internal and external diffusions in the column are negligible [24,25]. The model developed
by Yoon and Nelson [26] has a simpler form and does not demand detailed data regarding the
adsorbent, adsorbate, and the adsorption fixed-bed column. It presumes that the decline in the
possibility of adsorption of every adsorbate is proportional to its probability of adsorption and
breakthrough [24]. Whereas, the empirical model of Yan et al. [27], also called modified dose-
response (MDR) model, was proposed to solve some drawbacks of the Thomas model,
especially its inefficiency to predict the effluent concentration at extremely high and low

operating times [28].

The phenomenological models of DualSD, proposed by de Andrade et al. [15], and ILE,
developed by Georgin et al. [29], descends from the mass conservation law. They assume that

an isobaric and isothermal process happens in thermodynamic equilibrium and the changes in
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properties of both liquid and solid phases are negligible [15]. The DualSD model considers the
presence of two kinds of sites on the adsorbent material, whose distinctive kinetic performances
result from different chemical and textural characteristics, and takes into account parameters of
the Langmuir equilibrium isotherm. While, the ILE model presumes that the mass transfer is
fast and the adsorbent/liquid equilibrium is preserved through the whole column. It also
considering that the adsorption is governed by the Langmuir equilibrium isotherm. Further
information on the DualSD and ILE models can be found at [15] and [29], respectively. The
equations for the aforementioned models are displayed in Table 5.1.

Table 5.1 Equations of the mathematical models applied to the breakthrough data of BPA adsorption onto
Spectrogel® type-C.

Model Equation
Thomas €O _ 1

? 1+ exp (% (Qtp-m — C,. Q. t))

Yoon-Nelson (o) 1
C—o T 1+ exp(Kyn(t— 1))

Yan et al. 0 1
=1- ——
Co CQ \?
1+ (qY_m.t)
DualSD aq; K (o< (qmaXKLC) )
ot s\ 1k &
aQZ qmaxKLC
Bt sz <(1_°c) (1 n KLC) ~ %
20 D, 1
D, = uodp <?de + E)
ILE dg _ g< Ky C )
dat  de\dmax7 3 K. C

Parameters: C(t) = outlet concentration at a moment t (mmol.L); C, = adsorbate inlet concentration
(mmol.L); Ky = rate constant of Thomas model (L.mmol2.h1); Q = volumetric flow rate (L.h"%); grn =
estimated maximum adsorptive capacity (mmol.g™?); m = adsorbent mass (g); t = time (h); Kyn = rate constant
of the Y-N model (h!); T = time to reach half of the inlet concentration (h); gy = maximum adsorption capacity
(mmol.gt); a = dimensionless constant of the MDR model; g = amount of contaminant adsorbed (mmol.g?);
D. = axial dispersion coefficient (cm2.min?); u, = interstitial velocity (cm.min); d, = diameter of the
adsorbent particle (cm); Dm = molecular diffusivity determined by the Stokes-Einstein equation (cm?.min)
[30]; € = void fraction (dimensionless); q1 = quantity of contaminant adsorbed in type-1 sites (mmol.g); g2
= quantity of contaminant adsorbed in type-2 sites (mmol.g); C = solution concentration during equilibrium

(mmol.LY); Ks1= coefficient of mass transfer at type-1 sites (h); a = fraction of type-1 sites on the adsorbent
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(dimensionless); Ks, = coefficient of mass transfer at type-2 sites (h™); gmax (Mmol.gt) and K. = parameters

from the Langmuir isotherm equation (L.mmol).

5.3.2 Models’ adjustment evaluation

The quality of fitting of the mathematical models to the obtained data was estimated by
the parameters of coefficient of determination (R?) and corrected Akaike criterion (AlICc),
which were calculated by the Egs. (5.9) and (5.10), respectively.

e, (Yi-Y, 2
RZ =1- W (59)
AICc = N.In (ZN (i ‘) ) +2p + 224D (5.10)

Where Y; represents the observed value; Y, refers to the predicted value, Y is the average value
of the experimental data; N refers to the quantity of experimental observations and p is the

quantity of parameters + 1 (variance).

5.3.3 Molecular modelling

Numerical procedures are interesting approaches to estimate valuable pieces of
information regarding the properties of the adsorbate molecule. In this sense, molecular
modelling was performed in this work to gain insights into the structure and properties of the
BPA molecule through the application of theoretical models. To this purpose, a 3D structure of
the contaminant was generated by the Avogadro software. Then, the structure was subjected to
computations based on the functional density theory (DFT), a quantum mechanical approach

able to predict properties of chemical reactions of atomistic levels.

The 3D BPA molecule and its region of electrostatic potential were generated by
Avogadro software. DFT-calculations were conducted using the Gaussian software, at which
the molecular structure was optimized to attain geometric properties and chemical-quantum
descriptors of BPA, such as the highest energy occupied molecular orbital (HOMO energy, En),
the lowest unoccupied molecular orbital energy (LUMO energy, EL) and the chemical energy
gap between the orbitals (An-L). The computations were conducted using Beck's three-
parameter hybrid, the Lee-Yang-Parr functional correlation (B3LYP), which provides good
results for intermediate-sized molecules [15]. The 6-31G(d) and 6-31G(d,p) basis sets were
evaluated to alter the molecular geometry and lessen the system’s energy to produce a more

stable conformation. From the HOMO and LUMO energy values, the following DFT-based
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reactivity descriptors were also determined: global chemical hardness (1)), electronic chemical
potential (p), and overall electrophilicity index (®), given in Egs. (5.11), (5.12), and (5.13),
respectively.

_ (—EHZ+EL) (5.11)
_ —(EHZ+EL> (5.12)
s

w = (5.13)

5.4 Results and discussion

5.4.1 Organoclay characterization

Figure 5.1 depicts the micrographs of fresh and contaminated clay in different amplifications.
Figure 5.1(a) suggests that Spectrogel® type-C has a heterogeneous and non-porous solid
surface, with discerned small granulates that can be ascribed to the presence of DMA salt. These
particles are less noticeable in Figure 5.1(b), which indicates that part of the salt was removed
during the uptake of the BPA.

Figure 5.1 Micrographs of (a) fresh and (b) contaminated Spectrogel® type-C with 500%, 1,500x and 5,000x
magnitude.

20 pm
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Table 5.2 displays the average chemical composition of the organoclay prior to and after the
uptake of BPA. Common elements of montmorillonite clay such as Si, Al, Mg, Fe, Na, and Ca
were detected in the fresh Spectrogel® [31,32]. In addition, a significant amount of Cl, derived
from the decomposition of the DMA salt, was found as well. After the adsorption, there was a

substantial decrease in the % of Na, due to hydration caused by the adsorbed water, and the
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absence of Ti and CI, which corroborates that the salt used in the functionalization process was

removed for the adsorption of the BPA.

Table 5.2 Average chemical composition of the Spectrogel® type-C prior to and after the BPA adsorption (herein,

carbon and oxygen were neglected)

. Aver hemical composition (%
Chemical Element verage chemical composition (%)

Spectrogel® type-C Spectrogel® type-C + BPA

Na 2.16+0.24 0.29 +£0.16

Mg 1.00 £0.02 1.10 £ 0.03

Al 5.43+0.37 6.46 +0.30

Si 1510+ 1.34 18.29+0.41

Cl 1.93+£0.42 -

K 0.13+£0.03 0.14 £0.03

Ca 0.21+£0.08 0.18 £0.22

Ti 0.13+£0.03 -

Fe 1.66 +0.26 2.03+0.12

Table 5.3 depicts the data from N2 physisorption, Helium picnometry, and mercury porosimetry
analyses. Figure 5.2 displays the N2 adsorption/desorption isotherms. According to the [IUPAC
categorization, the organoclay N2 isotherm is classified as Type Il, which is typical of
nonporous or macroporous adsorbents materials [33]. The steep rise of the adsorbed gas when
the relative pressure is close to one (P/P, =1) suggests the presence of macropores [34]. The
lower values of micropores and mesopores volumes (Table 5.3) verifies the small specific
surface area (SSA) found through the BET method. These inferior values of SSA and pore
volumes of the fresh adsorbent in comparison to other natural clay minerals can be attributed

to the presence of DMA salt between the interlamellar layers that impair the N2 adsorption [35].
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Figure 5.2 N, adsorption/desorption isotherm of fresh and contaminated Spectrogel® type-C.
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After the adsorption, the SSA and micro and mesopore volumes had an expressive reduction,
which signs the uptake of the BPA by available sites of the adsorbent. Contrastingly, apparent
and real densities, as well as the porosity, did not have significant changes throughout the
process. These modest variations suggest that the adsorption might happen through the

exchange of DMA, present in the interlamellar layers, for the BPA.

Table 5.3 BET, density and porosity data for the Spectrogel® type-C before and after the BPA adsorption.

Parameter Spectrogel Spectrogel + BPA
Specific surface area (m?.g%) 2.896 0.110
Mesopore volume (cm3.g™) 2.359 0.178
Micropore volume (cm.g™) 0.202 0.037
Apparent density (g.cm™) 1.283 1.264
Real density (g.cm™) 1.626 1.627
Porosity (%) 21 22

Figure 5.3(a) shows the variation in Hg volume adsorbed as a function of the pore size
distribution in the fresh and contaminated Spectrogel® type-C. Both samples are majorly
composed of macropores (> 50 nm), which is in accordance with the isotherm determined by
the BET method. It is noticeable that up to 40000 nm, the pore size distribution of contaminated
and fresh clays are analogous, then slightly higher volumes of Hg intrusion are observed in the
contaminated organoclay. However, this small-scale increase is not enough to ensure a greater
amount of macropores in the contaminated organoclay. Figure 5.3(b) exhibits the behaviour of
Hg intrusion and extrusion onto the adsorbent. It is also discernible that the intrusion and

extrusion curves do not present the same path. This hysteresis can be ascribed to the
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heterogeneity in the shape of the pores whose entrances and cavities are often of distinctive
sizes. Thus, during the extrusion process, whilst the pore entrances are emptied at the same
pressure they were filled, the cavities empty at lower pressure values [36,37].

Figure 5.3 a) Hg intrusion as a function of pore sizes b) cumulative Hg intrusion as a function of the pressure
before and after BPA adsorption.

o0 & a Omd
11 Spectrogel b) 0.20 faC & R
| m  Spectrogel + BPA | . - 0 @ Oe
5 0.4 g
- o
= ) S
S = ;[6 0.15
c i [ ]
g 0.3 5
= om c
E = =
En 02 g 0.10
E : = o o £
g LB [] 0>>
2 . T oosm
] 0.1 ;. g : Spectrogel intrusion
2 l. S O Spectrogel extrusion
- f o m  Spectrogel+BPA intrusion
00 - MTATIL) s = 0.00 O Spectrogel+BPA extrusion
T T T T T T 7 T T T T T T T T T T
0 20 40 60 80 100 120 50000 100000 150000 200000 0 10000 20000 30000 40000 50000 60000
Pore diameter (nm) Pressure (psia)

5.4.2 Fixed-bed adsorption

Figure 5.4 displays the experimental breakthrough curves obtained at the two phases of
this study; first, from the analysis of the volumetric flow rate variation (Figure 5.4(a)), then
from the variation of the inlet concentration (Figure 5.4(b)). It can be observed, that systems
with lower flow rates and concentrations had more elongated and flatter breakthrough curves.
Furthermore, it is perceptible that the stage of maximum saturation (C/C, = 1) was not reached
in any of the evaluated systems. This behaviour is similar to those found by Ortiz-Martinez et
al. [38], who assessed the removal of BPA by a metal modified pillared clay; and Lima et al.
[39] and de Andrade et al. [15] who employed the Spectrogel® type-C to uptake benzene,
toluene and xylene compounds and pharmaceuticals contaminants, respectively. This behaviour
can be attributed to the presence of slow adsorption rates throughout the bed that require longer

times to reach maximum saturation of the column [12].
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Figure 5.4 Breakthrough curves obtained for a) constant inlet concentration and varied flow rates, and b) constant

flow rate and different

inlet concentration.
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The assays performed at constant inlet concentration (Figure 5.4(a)) showed that the

reduction in the flow rate led to an increase of breakthrough and exhaustion times and larger

values of gy and ge. The extension of the residence time provided more saturation time and

enhanced the contact between the fluid and the organoclay, thus improving the BPA removal

[6,40]. Therefore, systems with lower volumetric flow rate tend to present better results. In this

sense, based on the determined efficiency parameters exhibited in Table 5.4, the flow rate of

0.6 mL.min"! was chosen as the optimal value to assess the effect of the inlet concentration on

the fixed-bed BPA adsorption in the following assays.

Table 5.4 Efficiency parameters obtained for the breakthrough curves of the BPA fixed-bed adsorption onto

Spectrogel® type-C.

Q (mL.min%) 1.0 08 0.6 0.6 0.6

Co (mmol.L?) 0.4 0.4 0.4 0.3 0.2

ty () 4.071 5.715 8.996 7.135 19.298
te (h) 46.033 49.042 74.058 87.56 157.060
t (h) 16.028 14.380 41.241 36.033 107.183
q» (Mmol.g?) 0.030 0.034 0.038 0.022 0.042
ge (Mmol.gh) 0.154 0.139 0.196 0.152 0.215
Rem (%) 91.11 92.64 94.41 92.79 95.32
Reme (%) 47.81 44.68 57.96 52.03 59.13
Hwrz (cm) 8.315 7.584 8.012 8.547 8.109

It is perceptible that for constant flow rate, decreasing the inlet concentration caused a

substantial increase of breakthrough and exhaustion times. This behaviour can be ascribed to

the reduction in the mass transfer driving force caused by the diminished concentration and

slower saturation of the active sites [41]. Moreover, it is discernible that at the lower
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concentration (Co = 0.2 mmol.L?), the curve seems to have two stages with different
breakthrough and exhaustion points. The first one at C/Co ~ 0.50 lasted about 40 h, then another
at C/Co = 0.73. This behaviour suggests the occurrence of multilayer adsorption, which was
previously identified in the literature [12,42,43]. Thus, there was an establishment of a first
layer on the surface of the organoclay that reached saturation, then as more BPA solution passed
through the bed, new adsorption sites appeared and the process resumed until another
exhaustion point was attained [42]. This allowed the uptake of more adsorbate during the
process, which can justify the higher amount of BPA adsorbed at the system with a lower flow

rate and concentration.

Ideally, for optimized use of the adsorbent and better adsorption performance, the height
of the mass transfer zone (hmtz) should be minimized [44]. According to Table 5.4, this trend
is not observed in any of the evaluated systems as the hmrz obtained were close to the total bed
height. This behaviour deviates the systems from ideal operations and suggests that that the
adsorption occurs throughout most of the length of the column with significant resistance to
mass transfer. Previous studies in which Spectrogel® type-C were used to uptake emerging
contaminants stated that external film diffusion was the preeminent limiting rate step of the
adsorption owing to structural characteristics of the organoclay such as small specific surface
area, which is in agreement with the findings of this work [15,45,46]. Enhanced values of this
parameter (smaller mass transfer zones) could be achieved by increasing the bed height, which
grants more bonding sites and enough time to produce well-developed breakthrough curves
[40].

Even though the heights of the mass transfer zone did not show optimal results, the
assessed organoclay can still be regarded as a promising adsorbent since it was able to remove
up to 95% of BPA from aqueous media until the breakthrough point. The system that operated
at 0.6 mL.mint and 0.2 mmol.L™ provided removal rates higher than 97% for more than 14
hours and had better adsorption capacity (g» and ge) among the evaluated systems. This
indicates that the further adsorption assays on lower concentrations, closer to those

environmentally found, are valuable.

5.4.3 Mathematical modelling

The mathematical models of Thomas, Yoon-Nelson, Yan etal., ILE and DualSD were fitted
to the experimental data of the five breakthrough curves, their parameters are displayed in Table

5.5. It is discernible from the overlapping fitted curves (Figure 5.5 and Figure 5.2S of
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Supplementary material) and identical values of R? and AICc that the models of Thomas and
Y-N were mathematically equivalent. This behaviour is not unexpected since both models can
be derived from the two-parameter logistic growth function and therefore give an identical fit
quality [47]. Nevertheless, the comparison between these models is still relevant because, in
addition to having distinct requirements (Y-N is simpler), their calculated parameters have

different physical meanings.

Figure 5.5 Adjustment of the mathematical model to the breakthrough curve obtained at C, = 0.2 mmol.gand Q

=0.6 mL.min™.
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Table 5.5 Parameters of fitted models of Thomas, Yoon-Nelson, Yan et al., DualSD, and ILE determined for the

adsorption of BPA onto Spectrogel® type-C.

Model Q (mL.min%) 1.0 0.8 0.6 0.6 0.6
Co (mmol.L?) 0.4 0.4 0.4 03 0.2
Thomas K (L.mmolt.h?) 0.210 0.283 0.127 0.135 0.102
G (Mmol.g?) 0.168 0.125 0.225 0.171 0.252
R? 0.872 0.874 0.933 0.839 0.873
AlCc -213.08 -148.36 -287.01 -292.69 -372.61
Yoon- Kyn (h?) 0.084 0.112 0.051 0.041 0.020
Nelson Qv 0.168 0.125 0.225 0.171 0.252
T (h) 21.889 19.597 48.460 46.926 107.343
R? 0.872 0.873 0.933 0.839 0.873
AlCc -213.08 -148.36 -287.01 -292.69 -372.60
Yanetal. a(y) 1.360 1.627 1.565 1.263 1.338
qv (mmol.g?) 0.134 0.108 0.190 0.141 0.211
R? 0.985 0.967 0.993 0.974 0.976
AlCc -319.91 -204.59 -409.65 -415.50 -504.68
DualSD D, (cm?.h?) 19.176 14.422 11.672 10.813 11.459
() 0.153 0.237 0.092 0.142 0.766
Ks1 (h?) 0.854 0.545 0.428 0.486 0.036
Ks2 (h?) 0.044 0.026 0.039 0.026 0.036
ge (mmol.g™) 0.192 0.181 0.193 0.137 0.153
R? 0.984 0.996 0.912 0.936 0.578
AlCc -313.38 -279.05 -269.44 -354.37 -277.23
D, (cm?.h?) 3.995.10% 1.365.10% 6.545.10% 6.172.10% 7.566.10°
R? 0.710 0.658 0.854 0.763 0.574
AlCc -179.19 -121.58 -246.26 -272.39 -280.73

It can be seen that lower values of the predicted rate constant of the Y-N model (Kvn) lead
to extended breakthrough and exhaustion times, which is in accordance with the breakthrough
curves depicted in Figure 5.4 and the data from Table 5.4. Furthermore, it is also noticeable the
inferior quality of fit from Thomas and Y-N models that can be attributed to the fact that these
models assume that maximum saturation is reached when time tends to infinity, which was not
verified in this work’s assays. Thus, the values of the parameters g, from the Thomas model,
and 1, from the Y-N model, are overestimated in comparison to those found experimentally
[6,12].

The MDR model proposed by Yan et al. was developed to overcome some disadvantages
of the Thomas model, mainly in the beginning and end of breakthrough curves. It is possible to
see that it indeed provides a better fit at these time intervals and has a superior overall

adjustment, with higher R and lower AICc values, since this model does not assume complete
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saturation of the bed at extremely extended times, unlike Thomas and Y-N models. Similar
outcomes were obtained by Katsigiannis et al. [48] and Hartono et al. [49] who respectively
employed modified carbon nanotubes beads and granular activated carbon to uptake BPA in
fixed-bed columns systems. The MDR model better predicted the maximum adsorptive
capacity, especially at lower concentrations, which is indicative that its parameters can be used

in the project of scaled-up adsorption systems.

The phenomenological ILE model did not provide suitable adjustment to the experimental
data in any of the systems. The main postulation of this model is the occurrence of instantaneous
mass transfer; this hypothesis was not confirmed in this work. It was identified that the
resistance to mass transfer plays a major role in the BPA adsorption onto the organoclay, which
can be verified by the high values of hmrz. Therefore, the values of D, that are determined
through the fitting of the breakthrough data significantly deviate from reality and lead to the
poor fitting of the model.

In contrast, the novel DualSD model exhibited good adjustment to the breakthrough data,
especially at low times and higher flow rates. The better outcome is possibly related to the fact
that this model takes into consideration the existence of two different diffusion rates on
distinctive moments of the process. The poor fitting of this model for the breakthrough curve
obtained at 0.6 mL.min™ and 0.2 mmol.L™ can be attributed to the fact that DualSD is based on
the Langmuir isotherm, which assumes a monolayer adsorption [15]. As shown in Figure 5.4,
and previously discussed here, multilayer adsorption was noticed under these conditions.
Thereby, the similar predicted coefficients of mass transfer for both types of adsorption sites
(Ks,1 and Ks2) (Table 5) do not fit the assumption of two different kinetic behaviours.

5.4.4 Comparison of BPA fixed-bed adsorption with other adsorbents

There are few studies in the literature concerning the uptake of BPA in a fixed-bed column
design. Comparing these different systems is complex since the assays are rarely performed in
the same conditions and, as observed in this work, flow rate, inlet concentration, and bed height,
hugely influence the adsorption performance. Table 5.2S of the supplementary material
displays data concerning the dynamic BPA adsorption onto numerous adsorbent materials and

their parameters predicted through the fitting of the Thomas model (Ktn and gn).

Bhatia and Datta [17] evaluated the continuous BPA adsorption by modified magnetic
multi-walled carbon nanotubes. Breakthrough curves were attained at different flow rates (Q =
2, 3and 5 mL.min%), bed heights (H = 0.5, 1.0 and 2 cm) and inlet concentrations (Co = 20 and
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40 mg.L ™). As expected, higher bed height and lower flow rate favoured the BPA adsorption.
The authors observed that the systems were not efficient in higher concentrations, such as those
assessed in the present study. Similar result was found in another work of Bhatia et al. [50], in
which the huge influence of the bed height on the BPA uptake. The maximum adsorption
capacity increased by almost 25 times when the bed went from 0.5 to 2.0 cm. Thomas model

better described the breakthrough data of the system conducted at low concentration.

Batra et al. [51] efficiently employed an Amberlite XAD resin impregnated with quaternary
amine for the dynamic adsorption of BPA. Lower flow rate and higher beds were found as
optimal conditions and, as pointed out in the aforementioned works, the Thomas model well-
fitted the experimental data. The systems provided qrh values comparable to those obtained in
this work at higher concentrations (18.50-26.59 and 28.63-37.89 mg.g, respectively), even

though bed heights studied in their work were considerably smaller.

Hernandéz-Abreu et al. [16] used xerogel and lignin-based activated carbon to uptake BPA
and investigated the influence of inlet concentration (5x10°— 4x10° g.L ™), adsorbent weight
(0.01-0.05 g) and flow rate (0.2-1.0 mL.min™) on the process. The authors observed that the
highest inlet concentration and adsorbent weight and lowest flow rate provided optimal
removal. The systems were correlated by a dual site diffusion model, similar to the DualSD
applied in this work, which predicted adsorption capacities of 238 and 73 mg.g* for the xerogel
and activated carbon, respectively. These values are superior to those determined herein (28.63

—56.16 mg.gt), even though less adsorbent weight was employed.

The adsorption performance of some alternative adsorbent materials such as pillared
inorganic-organic clay (IOC), cross-linked chitosan, and fungus (Pleurotus eryngii)
incorporated at XAD-4 resin was investigated by Ortiz-Martinez [38], Yonten [18], and Vakili
[52], respectively. Similar to this paper, Ortiz-Martinez et al. [38] reported that the MDR model
better described the breakthrough data; the maximum adsorptive capacity of 10C (5.46 mg.g?)
was inferior to those of this work (28.63 — 56.16 mg.g?). Cross-linked chitosan/zeolite
adsorbent was able to uptake 89% of the BPA from the solution (Co = 1.4560 mg.L™), whilst
the resin with immobilized fungus removed 90% (Co= 120 mg.L™1). These removal percentages
are equivalent to those of this work (91.11 — 95.32%) [18,53].

According to the data displayed in Table 5.2S in the supplementary material and the works
discussed in this section, the Spectrogel® type-C adsorption capacity is comparable to those of

the different adsorbents presented here, except those of the highly porous carbon-based
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materials (xerogel and activated carbon). Overall, the affordability of clay minerals associated
with the good adsorption performance stated herein suggests that the organoclay is a promising
adsorbent for aqueous media remediation as an alternative to commercial activated carbon. For
example, montmorillonite and bentonite clays are less than US$ 1.0/kg whereas the activated
carbon costs about US$ 20-22/kg [53]. Besides its cost-effectiveness, life cycle analyses of
different materials employed in the remediation of wastewater indicate that organoclays have a
lower environmental impact than activated carbon [5,54]. Thus, the employment of
Spectrogel® type-C might be advantageous from both economic and environmental

viewpoints.
5.4.5 Adsorption/Desorption assays

The adsorption assays conducted at Co = 0.2 mmol.L™* and Q = 0.6 mL.min" provided
higher removal rates and adsorption capacities, thus this set of conditions was chosen to perform
further analysis. Cycles of adsorption were carried out to assess the regeneration potential of
the adsorbent. After the adsorption, a 0.1 mmol.L™ NaOH eluent solution passed through the
bed in order to leach out the BPA adsorbed. Table 5.6 shows the mass transfer and efficiency
parameters of adsorption, as well as the amount of desorbed BPA (¢, mmol.g) and elution

efficiency (E, %) of the cycles.

Table 5.6 Efficiency parameters of adsorption and desorption of BPA.

Parameters 1%t cycle 2" cycle
b (mmol.g™) 0.038 0.009

e (Mmol.g?) 0.240 0.201
Rem (%) 94.54 79.71
Reme (%) 58.89 74.93
Hwmtz (cm) 8.43 9.55

ga (mmol.gt) 0.154 -

E (%) 64.2 -

a The second cycle was not completed due to bed compaction.

BPA desorption lasted about 24 h, a lot faster than the adsorption process (~216 h), which
is ideal for cycle adsorption as this does not lengthen the total process time too much, thus
allowing the adsorbent to be reused rapidly. The NaOH solution showed a satisfactory elution
capacity in the removal of the BPA from the Spectrogel® type-C. However, the reuse of the
organoclay became impractical as of the second adsorption cycle. A substantial decrease in the

flow rate was noticed when the bed approached half of its saturation (C/Co = 0.5), which can be
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ascribed to the compaction of the bed that increases the mass transfer resistance and degrades

the adsorption capacity [55].

The study of the reuse of the adsorbent is essential to estimate the cost-effectiveness,
sustainability and feasibility of the adsorption process, however, few studies carry out this
investigation in clay minerals. Cantuaria et al. [56] and de Freitas et al. [57] studied the fixed-
bed adsorption of silver and copper, respectively, and reported that the VVerde-lodo bentonite
clay reusability was also restricted to two cycles. Whereas Antonelli et al. [43] effectively used
the Verde-lodo clay for the uptake of ofloxacin for three cycles of adsorption-desorption.
Djomgoue et al. [58] showed that a magnetite-rich clay was able to maintain a high adsorption
capacity of Eriochrome Black T dye for three adsorption-desorption cycles as well. Ortiz-
Martinez et al. [38] employed pillared clay composites for the adsorption of bisphenol A and
observed that the adsorptive capacity did not undergo major changes after two cycles, which
evidence that the organoclay studied did not present optimal results in the parameters assessed
in this work. To the best of the author’s knowledge, no previous study evaluated the
regeneration of Spectrogel® type-C through fixed-bed cycle adsorption yet, therefore, there is
not an appropriate direct base of comparison. As the first adsorption/desorption cycle proved
to be efficient, further analysis on other operational conditions, as well as batch system
regeneration, should be performed before ruling out the chemical regeneration technique as a
feasible alternative.

Other regeneration techniques such as oxidative or biological degradation might be also be
taken into consideration. However, as more complex and expensive methods, their employment
might not be economically viable since clay minerals are low-priced materials [5]. Considering
the desorption efficiency presented herein and the affordability of clay-based materials, the
disposal of the Spectrogel® type-C with landfilling or incineration and acquisition of new

adsorbent might be a more suitable route from an economic perspective [59].

5.4.6 Calculation of DFT-based reactivity descriptors

DFT-based theoretical calculations were carried out to elucidate the adsorption of BPA onto
Spectrogel® type-C from the perspective of electronic and molecular properties of this
contaminant. In this work, the optimization of the molecule was performed using two bases set
6-31G(d) and 6-31G(d,p). The latter provided a more stable structure since a lower molecular
energy configuration was attained. In addition, the optimized molecule went through frequency

analysis to guarantee it only computed real frequencies and consequently ensure the structure
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has minimum local energy. Figure 5.6 displays the optimized BPA molecule obtained through
the 6-31G(d,p) method, the region of electrostatic potential, and 3D plots of HOMO and LUMO
orbitals. Table 5.3S of the supplementary material depicts the optimized bond lengths.

From Figure 5.6(a) it can be seen that owing to electrostatic repulsion the aromatic rings of
the BPA are twisted in relation to each other. The electron density regions were determined
through the plot of molecular electrostatic potential (Figure 5.6(b)). The more the region colour
goes toward red the stronger is the electron density, whereas the more it goes towards blue
lesser is the electron density. It can be seen that the carbons located closer to the oxygen atoms
are less electron-rich. In addition, it is noticeable that higher electron density is situated in the
oxygen atoms, whilst lower electron densities are found nearby the hydrogen atoms, which can
be explained by the higher electronegativity of the oxygen [60].

Figure 5.6 a) Size of optimized BPA molecule; b) region of electrostatic potential, where blue corresponds to low

electron density and red to strong electron density; and c) 3D plots of HOMO and LUMO orbitals where green
refers to positive phase and pink to negative phase calculated at B3LYP/6-31G(d,p) level of theory.
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The energy of the boundary orbitals, namely HOMO and LUMO, are noteworthy
descriptors as they can elucidate chemical reactivity and charge transfer interactions within the
molecules. They are related to the molecule's ability to donate or to accept electrons [61].
Higher values of HOMO energy (En) reflect a greater capacity to donate electrons.

Contrastingly, higher values of LUMO energy (EL) represent the chemical’s facility to accept
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electrons [62,63]. The small values of E and E, depicted in Table 5.7, suggest that the BPA is
an electrophile (electron acceptor). Figure 5.6(c) shows the 3D plots of the locations of HOMO
and LUMO orbitals in the BPA molecule. HOMO is majorly located in the aromatic rings, the
oxygen from the hydroxyl group, and the methyl group. Whereas, the LUMO orbitals are

mainly located between the aromatic rings and in the methyl group.

The energy gap between these orbitals (AHw.L) is a crucial stability indicator, lower values
of AHH. reflect fewer stable structures due to higher reactivity [64]. Other reactivity descriptors
such as electrophilicity index (w), hardness (1), and electronic chemical potential () can be
determined from the Enx and EL values. Table 5.7 displays the values of these calculated DFT-

based descriptors obtained for the BPA molecule.

Table 5.7 DFT-based quantum-chemical descriptors calculated at B3LYP/6-31G(d,p) level of theory.

DFT-based quantum-chemical descriptors BPA

En (eV) -5.593
EL(eV) -0.042
AHu-L (eV) 5.551
U (eV) 2.817
n V) 2.775
o (eV) 1.430

The o corresponds to the amount of energy dropping owing to electron flow between
the donor and the acceptor, thus indicate the molecule's ability to receive an electron [62,65].
Chemical hardness represents the resistance to changing the electronic density of the molecules
and reflects its stability. Hard molecules require higher excitation energies; thus, their electron
densities are difficult to alter [63]. The electronic chemical potential indicates the propensity of
an electron to escape the molecule; lower values of p are associated with higher retention ability
[12].

Spectrogel® type-C has been previously employed in the uptake of diclofenac sodium (DS)
(AHH.L.=3.91eV; n=3.56eV;n=1.95¢eV; ® =3.25 eV) and losartan potassium (LP) (AHH-L
=3.92eV;u=3.85eV;n=1.96 eV; ® =3.79 eV) from aqueous solutions [15]. In comparison
to them, the BPA molecule has a more stable structure since its energy gap is greater. It can be
said, as well, that BPA is harder than DS and LP, which means that its charge density demands
higher energy to be changed. Usually, harder molecules have a tendency to be less reactive and
react by electrostatic forces [63]. Furthermore, these pharmaceuticals have a lower capacity to

retain an electron (higher p) and lower tendency to receive an electron (lower ®), indicating
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that these molecules are stronger electrophiles and corroborating their higher reactiveness.
Thus, it might be speculated that the DS and LP have more favourable adsorption onto the
organoclay, however, DFT-based calculation is a complementary tool for adsorption
understanding. Therefore, other aspects such as the dimension and shape of the molecule must
be taken into account and further adsorption assays should be conducted at the same operational

conditions for a better comparison [58].

5.5 Conclusion

The Spectrogel® type-C was efficiently used in the uptake of BPA from aqueous media in
a dynamic adsorption system. The characterization techniques evidenced that there were no
substantial changes to the densities and porosity of the adsorbent after the adsorption. Even
though the breakthrough curves did not attain maximum saturation and the heights of mass
transfer were long, the BPA removal percentages were satisfactory. Under the conditions of 0.6
mL.min* and 0.2 mmol.g?, the system obtained the highest removal (95%), as well as greater
breakthrough and exhaustion adsorption capacities (0.04 and 0.21 mmol.g™, respectively). The
modified dose response model proposed by Yan et al. better described the experimental data,
however, the DualSD model also provided good fitting to most breakthrough curves. The NaOH
solution presented a suitable desorption capacity, but the regeneration study showed that the
organoclay became unviable as of the second cycle. Furthermore, the DFT-based calculations
indicated that the BPA molecule is more stable and less reactive than two other common
emerging micro contaminants. Altogether, the Spectrogel® type-C seems to be a promising
adsorbent for the removal of BPA from aqueous solutions. Therefore, further analysis at lower
concentrations, tests of regeneration methods and application of larger scales should be

considered for future studies.
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APPENDIX 5A. Supplementary file

Figure 5.1S Fixed bed setup design.
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Times (h)
Q 0.6 0.8 1.0 0.6 0.6
Co 0.4 0.4 0.4 0.3 0.2
0.03 0.25 0.25 0.25 0.25
0.17 0.5 0.5 0.5 0.5
0.33 0.75 0.75 0.75 0.75
0.5 1 1 1 1
1 15 15 15 15
15 2 2 2 2
2 2.5 2.5 2.5 2.5
2.5 3 3 3 3
3 3.5 35 35 35
35 4 4 4 4
4 4.5 4.5 4.5 4.5
4.5 5 5 5 5
5 55 55 55 55
55 6.5 6 6 6
6 7.5 6.5 6.5 6.5
6.5 8.5 7 7 7
7 9.5 7.5 7.5 7.5
7.5 10.5 8 8 8
8 11.5 8.5 8.5 8.5
8.5 12.5 9 9 9
9 13.5 9.5 9.5 9.5
9.5 14.5 10 10 10
10 15.5 11 11 11
11 16.5 12 12 12
12 19.5 13 13 13
13 215 14 14 14
14 24.5 15 15 15
15 27.5 16 16 16
16 30.5 17 17 17
17 34.5 18 18 18
18 38.5 19 19 19
19 44 20 20 20
20.52 47 21.5 215 215
22.52 49 23 23 23
24.52 51 24.5 24.5 24.5
30.52 51.5 26 26 26
34.52 52.5 27.5 27.5 27.5
38.52 - 29 29 29
42.52 - 30.5 30.5 30.5
46.52 - 32 32 32
48 - 34 335 34
50 - 36 35.5 36
52 - 38 375 38
55 - 40 39.5 40
58 - 42 41.5 42
61 - 44 435 44
65 - 46 455 46
68 - 48 47.5 48
69 - 50 495 50
72 - 52 51.5 52
74 - 54 53.5 54
74.5 - 56 55.5 56



75 - 58 57.5
- - 60 59.5
- - 63 61.5
- - 66 64.5
- - 69 67.5
] ; 72 70.5
- - - 735
- - - 77
- - - 80.5
; - - 84
- - - 87.5
- - - 91
] ] ; 94.5

58
60
62
65
68
71
74
78
82
86
90
94
98
103
108
113
118
123
128
133
138
143
150
157
164
171
180
189
198
207
216
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Table 5.1S Times in which the samples were collected during the fixed-bed adsorption assays
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Q Co H th te Krh Qth 2
Adsorbent (mUmin)  (mg/l) (cm) (min)  (min)  (mUmg.min)  (mglg) N References
1.0 91.32 10 244 2762 0.0154 37.89 0.871
0.8 91.32 10 343 2942 0.0206 28.63 0.874
Spectrogel type-C 0.6 91.32 10 540 4443 0.0459 51.36 0.933  This work®
0.6 68.49 10 428 5253 0.0488 39.04 0.839
0.6 45.66 10 1158 9423 0.0074 56.16 0.857
Amine-Modified Magnetic 3 20 2 - - 0.8 15.49 0.957
Multiwalled Carbon [66]
Nanotubes 3 20 1 - - 0.7 12.84 0.988
Granular activated carbon - 0.002 16 - 7200 25.83 0.082 0.888 [67]
Biochar 1 0.2 10 9072 19722 1.82 22.65 0.927 [68]
Amine functionalized and 3 20 0.5 - - 0.006884 0.797 0.98
Fe2>Os incorporated activated [69]
carbon 2 20 2 - - 0.00045 19.78 0.96
2 20 1 - 480 0.000496 26.89 0.91
Amberlite XAD-7 resin [70]
3 20 1 110 330 0.000671 18.50 0.94

a The units Krnand grn were changed to provide a basis of comparison.

Table 5.2S Operational parameters of fixed-bed BPA adsorption with different adsorbents and their calculated Thomas rate constant and adsorption capacity.
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Bond Type Length (A)
1 H-C 1.09378
2 H-C 1.08508
3 H-C 1.08426
4 H-C 1.08627
5 H-C 1.08836
6 H-C 1.09515
7 C-H 1.09376
8 C-C 1.54777
9 C-C 1.38887
10 C-C 1.39974
11 C-C 1.40671
12 C-C 1.39801
13 C-C 1.39831
14 C-C 1.39468
15 H-O 0.96614
16 0-C 1.3683
17 O-H 0.96614
18 C-C 1.39465
19 C-C 1.54192
20 C-C 1.40668
21 C-C 1.54192
22 C-C 1.54777
23 C-C 1.39827
24 C-O 1.3683
25 C-C 1.39971
26 C-C 1.39805
27 C-H 1.08836
28 C-H 1.08426
29 C-C 1.3889
30 C-H 1.08627
31 C-H 0

32 H-C 1.09376
33 C-H 1.09515
34 C-H 1.09378
35 C-H 1.07

36 C-H 1.07

37 C-H 1.07

38 C-H 1.07

Table 5.3S Bond lengths of optimized BPA molecule.
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6. Discussao Geral

A crescente preocupacdo a respeito da contaminagdo de corpos hidricos por
contaminantes emergentes tem incentivado a busca por tecnologias de remogéo
avancadas que possam ser incorporadas ao processo de tratamento de agua e efluentes
como metodos de polimento. O bisfenol A € um composto sintético presente em uma
ampla gama de produtos de uso diério, de forma que sua presenca ja se tornou ubiqua ao
ambiente. A gravidade de seu extenso alcance esta associada ao potencial de desregulacéo
enddcrina desse composto que pode desencadear danos irreparaveis a satide humana e
animal. Nesse sentido, este trabalho foi proposto com o objetivo de avaliar o potencial da
adsorcdo como tecnologia de tratamento terciério, visando uma remocao adequada do

bisfenol A de meios aquosos.

Para tanto, a definicdo do material adsorvente é de suma importancia. De forma
geral, o carvdo ativado é o adsorvente mais utilizado industrialmente, contudo seu alto
valor de producdo e as dificuldades atreladas a regeneragdo limitam seu amplo uso.
Portanto, no Capitulo 3 foi realizado o estudo de testes exploratorios de afinidade com
diversos bio/adsorventes brasileiros como argilas, residuos de alga marrom e blendas de
sericina e alginato. Essa avaliacao foi feita para determinar a viabilidade do processo com
materiais alternativos de baixo custo e estabelecer o melhor sistema (bisfenol A e
adsorvente) para a sequéncia de testes adsortivos. A argila do tipo bentonita organofilica,
Spectrogel tipo-C, que ja foi aplicada para a remocéo de farmacos em estudos conduzidos
no LEA/LEPA na FEQ/Unicamp, apresentou o melhor desempenho nas condicoes
avaliadas nesse trabalho, com remocdo média 88% de BPA e capacidade adsortiva de
0,010 mmol/g. Assim, a essa argila foi empregada nos demais estudos de adsor¢do em

banho finito e leito fixo.

No que concerne 0 processo de adsorcdo, o pH é uma das variaveis mais
importantes. A remoc¢do do BPA esta condicionada a densidade de carga da argila e a
carga do composto, fatores diretamente influenciados pelo pH. A adsorcdo manteve-se
aproximadamente constante entre valores de pH 5 e 8, faixa na qual a molécula de BPA
é neutra, e demostrou uma queda com o inicio da sua desprotonacdo. Esse comportamento
foi observado anteriormente em outros estudos sobre a adsor¢do do BPA como discutido
na seco 4.3.2. A vista disso, os experimentos seguintes foram conduzidos em pH natural.
De forma similar, os parametros operacionais também exercem grande influéncia no

desempenho da remocdo do contaminante, por isso a realizacdo de planejamento
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experimental é de grande relevancia. Neste trabalho, a otimizacéo dos principais fatores
foi realizada através de delineamento composto central rotacional, com o auxilio de
superficies de respostas. Foi observado na se¢édo 4.3.3 que a dosagem de adsorvente, que
apresentou efeito antagbnico, obteve o0 maior impacto na capacidade adsortiva, seguida
da concentracdo inicial da solucdo, cujo efeito foi sinérgico. Portanto, menores
quantidades de massa e maiores concentracdes proporcionaram melhores resultados. J& 0
diametro da particula ndo influenciou as respostas do sistema dentro das condicdes
avaliadas e foi selecionado visando a um melhor desempenho no estudo dinamico de leito
fixo. Assim, essas sec¢Oes serviram como base para determinar as condi¢des dos ensaios

subsequentes.

O estudo em banho finito revelou um processo de adsor¢éo relativamente lento,
mas ainda dentro dos padrdes de estudos presentes na literatura, como exposto no
Capitulo 4, regido por mais de um mecanismo de adsor¢do. O bom ajuste aos dados
experimentais pelo modelo de cinético de pseudossegunda ordem é um indicativo de que
a quimissorcao tem grande participacdo no processo. Por meio da avaliacdo cinética, foi
ainda possivel indicar que a transferéncia de massa em filme externo foi predominante na
adsorcdo de BPA pela Spectrogel tipo-C. As isotermas de Freundlich e Dubinin-
Radushkevich, por sua vez, descreveram satisfatoriamente os dados experimentais do
equilibrio, indicando a ocorréncia de adsor¢cdo em multicamada em uma superficie
energeticamente heterogénea, o que foi corroborado pela analise termodindmica com
obtencdo do calor isostérico. Além da natureza quimica do processo, os dados do
equilibrio sugerem a também participacdo de mecanismos de adsorcdo fisica. Diversos
mecanismos podem estar envolvidos como as interacGes eletrostaticas, ligacbes de
hidrogénio entre os grupos fenol do BPA e o Si-O da argila, entretanto as interagdes
hidrofébicas parecem ser 0 mecanismo dominante. A superficie organofilizada da argila
age como uma fase de particdo e atua como uma importante for¢ca motriz para a adsor¢édo
do BPA. Por fim, o estudo termodinamico revelou um processo endotérmico favoravel,
comportamento semelhante envolvendo tanto a adsor¢édo de BPA em outros adsorventes,
como remocao de outros adsorbatos pela argila Spectrogel tipo-C, como discutido na

sec¢do 4.3.5.

Em relacdo a estrutura da Spectrogel tipo-C, a argila foi classificada como
montmorillonita com a presenca de mica e quartzo a partir da técnica de DRX. Picos

caracteristicos de argilas montmorillonita também foram identificados pela anélise de
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FTIR. As andlises de picnometria a gas Hélio, porosimetria de mércurio e fissisorcao de
nitrogénio, indicam que argila tem uma superficie irregular e pouco porosa, o que foi
verificado também atraveés das micrografias. Foi constatada também a baixa area
superficial, e o baixo volume de micro e mesoporos no adsorvente. A analise de EDX
indicou que o sal usado na organofilizacdo, presente nas camadas interlamelares, é

removido para a adsorcdo do BPA.

O estudo da adsorc¢éo dinamica do BPA em leito fixo empacotado com Spectrogel
tipo-C foi discutido no Capitulo 5, a fim de avaliar a influéncia da vaz&o e da concentragdo
na transferéncia de massa e nos parametros de eficiéncia da coluna. Foi observado que a
maxima saturacdo ndo foi atingida em nenhum dos sistemas avaliados, ainda assim, a
porcentagem de remocao do BPA até o ponto de ruptura foi eficiente. Através da curva
de ruptura do sistema realizado em valores de concentragcdo e vazdo mais baixos, foi
perceptivel a existéncia de dois estagios diferentes de ruptura e de saturagdo, sugerindo a
formacdo de multicamadas. Esse comportamento estd de acordo com os resultados do
estudo em banho finito. A condicdo de melhor desempenho de adsorcéo foi a de 0,6
mL/min e 0.2 mmol/L; os respectivos parametros de eficiéncia estdo resumidos na Tabela
6.1. A capacidade de remocdo nessa condicdo se aproxima da capacidade de adsorcao

determinada no estudo de banho finito (0,2443 mmol/g).

Tabela 6.1 Pardmetros experimentais obtidos na condic¢do de 0,6 mL/min e 0,2 mmol/g.

Parametros Bisfenol A
Tempo de ruptura (h) 19,298
Tempo de saturacdo (h) 157,06
Quantidade removida até o ponto de ruptura (mmol/g) 0,042
Quantidade removida até o ponto de saturacdo (mmol/g) 0,215
Remocao até o ponto de ruptura (%) 95,32
Altura da zona de transferéncia de massa (cm) 8,1

O modelo matematico proposto por Yan et al. melhor descreveu os dados
experimentais das curvas de ruptura, de forma que seus parametros podem ser utilizados
em futuros estudos de adsor¢do em maior escala. A eficiéncia na remocdo do bisfenol A
até o ponto de ruptura é indicativo que a Spectrogel tipo-C € um adsorvente propicio para
adsorcdo desse contaminante em leito fixo e futuras anélises em concentragcbes mais

baixas, proximas aquelas encontradas no ambiente. Entretanto, o elevado valor da altura
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da zona de transferéncia de massa reflete que a coluna ndo estd sendo aproveitada da
melhor forma devido a problemas difusionais que podem ser atribuidos a resisténcia a
transferéncia de massa. Esse comportamento pode ser corroborado pelos resultados do
estudo cinético que indicaram que a transferéncia de massa em filme externo foi
predominante durante o processo. Portanto, testes futuros com parametros otimizados da

coluna sdo necessarios.

O tempo de vida util da coluna e a capacidade de regeneracdo da argila foram
avaliados através de ciclos de adsorcdo/dessorcdo. A escolha do melhor eluente foi
realizado em um estudo de banho finito, discutido na secdo 4.3.8. Dentre as solugdes
avaliadas, a de NaOH (0,1 mmol/L) apresentou melhor capacidade de elui¢do (~77,8%)
e foi selecionada para a subsequente analise de ciclos na coluna de leito-fixo. O primeiro
ciclo de adsorcdo foi realizado na melhor condigdo determinada nos testes anteriores (0,6
mL/min e 0,2 mmol/L) e obteve uma remoc¢do de 64%. Foi possivel nestas condigdes a
realizacdo de dois ciclos de adsorcdo/dessorcdo. A compactacdo do leito, que acarretou
um aumento na resisténcia a transferéncia de massa e diminuicdo expressiva da vazao no
leito prejudicou a continuacdo dos ciclos. Como a remocdo em banho finito apresentou
boa eficiéncia, a investigacdo de ciclos em outras condi¢Ges operacionais pode ser uma
alternativa. Outras tecnologias de regeneracdo como a degradacao oxidativa ou bioldgica
sdo alternativas a regeneracdo quimica, contudo esses processos elevam 0s custos do
processo. A diminuicdo na capacidade de remocao da argila pode também ser atribuida a
remocdo do sal utilizado na funcionalizacdo da argila durante a adsorcédo no leito,
conforme detectado em analise de EDX. Nesse contexto, a disposicdo e acompra da argila

apresentam-se como uma boa alternativa devido ao preco mais acessivel.

A secdo 5.4.6 discorre sobre a modelagem molecular do contaminante bisfenol A,
que foi realizada a fim de investigar caracteristicas que possam elucidar o processo de
adsorcdo. O curto intervalo entre as energias dos orbitais HOMO e LUMO sugerem que
0 BPA é um eletréfilo. Com base nos descritores quimicos calculados, foi possivel inferir
que a molécula de BPA ¢ mais estavel, mais “dura” e um eletrofilo mais fraco do que a
losartana potéssica e o diclofenaco de sodio, farmacos que também tiveram sua adsor¢do
pela Spectrogel tipo-C avaliadas em estudos do mesmo grupo de pesquisa no qual esse
trabalho esta inserido. Essas caracteristicas sugerem que a adsorcdo dos farmacos pode

ser mais favoravel do que a do BPA. Contudo, a modelagem molecular € uma ferramenta
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adicional para o entendimento do processo. Para uma compara¢ao mais embasada, testes

adsortivos em condi¢des semelhantes sdo necessarios.

Em suma, apesar de adversidades relacionadas a resisténcia a transferéncia de
massa no leito fixo e a regeneracdo da argila, a utilizagdo da Spectrogel tipo-C para a
remocdo do contaminante emergente bisfenol A de meios aquosos mostrou-se viavel e

promissora.
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Conclusoes e perspectivas futuras

A presente Dissertacdo de Mestrado demonstrou que a adsorcao utilizando a argila

organofilica Spectrogel tipo-C como adsorvente de baixo custo € um processo viavel e

promissor para a remocéo de bisfenol A de meios aquosos. De forma geral, foi possivel

verificar as principais caracteristicas e 0s possiveis mecanismos de adsorcéo de BPA pela

Spectrogel tipo-C, além de identificar os desafios acerca do processo. Assim sendo, 0s

resultados desse trabalho podem servir de base para pesquisas mais aprofundadas e

aplicacdes futuras em situacdes reais. Dentre as principais conclusdes do trabalho,

destacam-se:

A dosagem de 0,064 g/50 mL e o diametro da particula 0,855 mm foram as
melhores condic¢des para o processo. Entre os valores de 5 e 8, o pH inicial ndo
teve influéncia significativa na porcentagem de remocéo;

O estudo em banho finito revelou uma capacidade maxima de adsorcao de 0,283
mmol/g a 25°C e 0,406 mmol/g a 55°C. O perfil cinético foi bem descrito pelo
modelo de pseudossegunda ordem, enquanto que os dados de equilibrio foram
bem representados pelas isotermas de Freundlich e de Dubinin-Radushkevich,
indicando uma adsorcdo multicamadas em uma superficie energeticamente
heterogénea. A transferéncia de massa em filme externo foi a etapa limitante do
processo. Termodinamicamente, 0 processo se mostrou endotérmico e
espontaneo;

A série de caracterizacdes identificou a argila como montmorillonita de superficie
irregular, com baixa area superficial e baixo volume de micro e mesoporos;

A adsorc¢do dinamica em leito revelou que a saturacdo maxima néo foi alcancada
em nenhum dos sistemas avaliados, porém as taxas de remocao atingidas até o
ponto de ruptura foram satisfatorias (91,11 - 95,32%);

A maior capacidade de remocdo até o ponto de saturacdo foi identificada no
sistema de menor vazdo volumétrica (0,6 mL/min) e menor concentracdo (0,2
mmol/g). Nessa condigéo, foi percebida a formagao de multicamadas. O modelo
de Yan et al. apresentou melhor ajuste aos dados experimentais das curvas de
ruptura;

Apesar dos valores satisfatorios de porcentagem de remocéo na adsorcao em leito
fixo, os altos valores de zona de transferéncia de massa indicam a presenca de

problemas de resisténcia difusional;
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e Solucdo de NaOH foi avaliada como o melhor eluente dentre os reagentes

testados, proporcionando 77,8% de remocédo de BPA em banho finito. O eluente

foi usado em ciclos de adsorgédo/dessorgcédo em leito fixo para avaliacdo da vida

util da coluna. Foi possivel o reuso da argila em dois ciclos;

e Descritores moleculares quimicos calculados baseado na teoria DFT,

classificaram a molécula como eletréfilo. O BPA apresenta menor reatividade do

que outros contaminantes emergentes como o diclofenaco de sodio e a losartana

potassica.

Diante do exposto, para dar continuidade as pesquisa relacionadas a remocao de BPA

de meios aquosos, sugere-se:

Avaliacdo de adsorcdo em sistemas sintéticos multicomponentes, contendo
outros compostos organicos e ions simultaneamente,

Avaliacdo da performance de adsorc¢éo em efluentes reais;

Estudos de outras formas de regeneracdo como ciclos em banho finito;
processos oxidativos e biodegradacao;

Realizacdo de testes em coluna de leito fixo encamisadas, visando alcangar
capacidades adsortivas e porcentagens de remocéo otimizadas;

Realizac&o de estudos em maior escala tendo em vista a aplicagdo industrial.
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