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RESUMO

Cromo, niquel e zinco sao metais toxicos amplamente utilizados em diversos segmentos
industriais, e comumente encontrados em dguas residuais misturas, podendo provocar danos a
saide de seres vivos e ao meio ambiente. Neste trabalho, a bioadsor¢do simultanea de tais
metais pelo residuo sélido (RES) da extragdo de alginato da alga Sargassum filipendula foi
investigada, a fim de explorar as propriedades adsortivas deste biomaterial ainda de pouca
aplicabilidade comercial. Os experimentos envolveram o preparo e a caracterizagao do RES
antes e apds o contato com os fons metdlicos, estudos cinéticos e de equilibrio, além de testes
em sistema continuo. Também foram realizados ensaios com efluentes liquidos oriundos de
uma planta de processamento de couro e também da rede pluvial da cidade de Estrasburgo —
Franca. O sistema Cr-RES revelou uma bioadsorcio em superficie heterogénea e sitios
energicamente distintos, com predominancia de difusdo externa e formacdo de ligacdes
quimicas. Os dados de equilibrio indicaram um processo endotérmico, espontaneo e
energeticamente favordvel. Os ensaios multicompostos foram determinantes ao revelar maior
afinidade e seletividade do RES pelo cromo, assim como sua influéncia na capacidade total de
bioadsor¢dao. A partir do planejamento de mistura do tipo simplex-centroide, efeitos de
interacdo entre os ions metalicos estudados foram observados. A bioadsorcao competitiva
também foi favorecida pelo aumento da temperatura na faixa estudada, exibindo natureza
endotérmica. Em coluna de leito fixo houve overshoot de niquel e zinco devido a maior
afinidade do bioadsorvente pelo cromo. O ion trivalente também apresentou curvas de ruptura
com ampla zona de transferéncia de massa (ZTM), indicando maior resisténcia a transferéncia
de massa com tempos estequiométricos mais longos. As técnicas de microscopia eletronica de
varredura (MEV-EDX) e andlises quimicas identificaram o mecanismo de troca i0nica, com
diminuicdo ou desaparecimento de fons leves (Ca, Na, Mg e K) da superficie do RES,
enquanto a andlise da capacidade de troca i0nica destacou a caracteristica de trocador 16nico
do RES (~34 mg/grgs). Grupos hidroxila foram associados a remog¢do do cromo pelas andlises
de espectroscopia de infravermelho por transformada de Fourier (FT-IR) e espectroscopia de
fotoelétrons de raios X (XPS), enquanto as remoc¢des de niquel zinco foram atribuidas as
funcgdes carboxilato. A avaliacdo do bloqueio dos grupos funcionais também indicou maior
participacdo de carboxilatos e hidroxilas na bioadsor¢cdo dos metais divalentes e do cromo,
respectivamente. De acordo com as andlises de picnometria a gas hélio e porosimetria de
mercurio, pode-se perceber que o cromo se encontra adsorvido principalmente na superficie
do RES, enquanto niquel e zinco atingiram os poros. Os testes com amostras reais mostraram
que o RES pode ser considerado efetivo, mesmo em misturas aquosas € de composicao
complexa, exibindo alta seletividade por ions como Al, Cr, Cd, Pb e Zn.

Palavras-chave: Bioadsor¢ao, cromo, niquel, zinco, residuo da extracdo de alginato.



ABSTRACT

Chromium, nickel and zinc are toxic metals widely used in several industrial segments, and
commonly found in wastewater, causing damage to human beings and environment. In this
study, the simultaneous biosorption of these metals using the alginate extraction residue
(RES) from the algae Sargassum filipendula as biosorbent was investigated in order to
explore the adsorptive properties of this biomaterial of little commercial applicability.
Experiments involved the preparation and the characterization of RES before and after the
contact with metallic ions, kinetic and equilibrium studies, besides continuous tests in fixed-
bed columns. Sorption assays were also carried out with liquid effluents from a leather
processing plant and also from the pluvial system of Strasbourg — France. The Cr-RES system
revealed a biosorption on a heterogeneous surface and energetically distinct binding sites with
the predominance of chemical bonds. Equilibrium data indicated an endothermic, spontaneous
and energetically favorable process. The multicomponent biosorption assays were
determinant when revealing higher affinity and selectivity of RES by chromium, as well as
their influence on the total biosorption capacity. Through the simplex-centroid mixture design,
the interactions effects between the ions evaluated were observed. The competitive
biosorption was favored by the temperature increase in the studied range, exhibiting an
endothermic character. The overshoot phenomenon was observed for nickel and zinc during
the multicomponent assays carried out in fixed-bed columns due to the higher affinity of RES
by chromium. The trivalent ions also presented breakthrough curves with wide mass transfer
zone (MTZ), showing greater mass transfer resistance with longer stoichiometric times.
Scanning electron microscopy analyses (SEM-EDX) and chemical analyses identified the ion
exchange mechanism with decrease or disappearance of light ions (Na, Ca, Mg, and K) from
the surface of RES, while the cation exchange capacity analysis highlighted the ion exchange
characteristic of RES (~34 mg/grrs). Hydroxyl groups were associated with chromium
removal by Fourier transformed infrared spectroscopy (FT-IR) and X-ray photoelectron
spectroscopy (XPS), while nickel and zinc biosorption was attributed to carboxylate
functions. Evaluation of the functional groups blocking also indicated a higher participation of
carboxylates and hydroxyls in the biosorption of respectively divalent ions and chromium.
According to the analyses of helium pycnometry and mercury porosimetry, it was observed
that chromium is mainly adsorbed on the surface of RES, while nickel and zinc reached the
pores. The adsorption assays involving real samples indicated RES as an effective biosorbent
even in complex aqueous systems, exhibiting high selectivity and affinity by different ions,
such as Al, Cr, Cd, and Pb.

Keywords: Biosorption, chromium, nickel, zinc, alginate extraction residue.
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NOMENCLATURA

A: area transversal da coluna (cm?);
o coeficiente de seletividade;

ay: parametro do modelo de Yan;
AICc: critério corrigido de Akaike;
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C(1): concentracdo de soluto na fase liquida, no tempo t (mmol/L);
Cy: concentracao inicial de soluto na fase liquida (mmol/L);

Cos: concentragdo inicial total das solucdes metdlicas contendo mais de um adsorbato
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dy: didmetro das particulas adsorventes (cm);

D: didmetro da coluna (cm);

D;: coeficiente de difusividade efetiva (cm?/s);

DMR: desvio médio relativo (%);

¢: potencial de Polanyi (J/mol);

. porosidade do leito;

&p: porosidade da particula (%);

E: energia média de adsorcao (kJ/mol);

F(1): fragdo de soluto adsorvida, no tempo #;

h.: altura de leito critica (cm);

h;: altura do leito (cm);

hzry: altura da zona de transferéncia de massa (cm);

q(t): quantidade de soluto adsorvida por unidade de massa de adsorvente, no tempo t
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Gmar: capacidade maxima de adsorbato removida por unidade de massa de adsorvente
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m: massa de bioadsorvente (g);

r: raio médio das particulas adsorventes, assumindo formato esférico (cm);
R: constante de gases ideais (J/mol.K);

R;: constante adimensional do modelo de Langmuir relacionada a forma e tipo de isoterma;
R?: coeficiente de determinacao;

Rgjus:?: coeficiente de determinag@o ajustado;
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CAPITULO 1 - INTRODUCAO

1.1 Motivacao a pesquisa

Cromo, niquel e zinco sd@o metais amplamente utilizados em diversos setores industriais
e comumente encontrados em efluentes industriais, como galvanicos, processamento de
couro, producdo de baterias, mineracdo, entre outros (HE et al., 2009). Considerando a
toxicidade de tais metais aos seres humanos e ao ecossistema, a Organizacdo Mundial da
Saude estabeleceu os limites maximos permitidos em dguas para consumo dos metais cromo e
niquel em 0,05 e 0,07 mg/L, respectivamente. Em relacdo ao zinco, ndo ha especificacdes
sobre limites maximos, mas dguas contendo concentracdes acima de 3 mg/L. podem nao ser
adequadas para consumo (WHO, 2017). De acordo com a Resolucdo n° 430 do CONAMA -
Conselho Nacional do Meio Ambiente (2011), os limites de concentracdo permitidos em
lancamento de efluentes para niquel e zinco totais sdo de 2,0 e 5,0 mg/L, respectivamente. J4
para o cromo, as concentragcdes maximas sao de 0,1 mg/L para a forma hexavalente e 1,0
mg/L para a trivalente.

A tecnologia de bioadsor¢do tem tido bastante enfoque nas pesquisas recentes por ser
uma alternativa econdmica e eficiente de descontaminacdo de efluentes e recuperacdo de
metais. Tratamentos de alta qualidade podem ser obtidos com vantagens, como menor
geracdo de lodo e a possibilidade de utilizar materiais de baixo custo como bioadsorventes
(HE; CHEN, 2014; RAMOS et al., 2016; SCHIEWER; VOLESKY, 1996). Algas marinhas
e/ou seus produtos (BERTAGNOLLI et al., 2014a; CECHINEL et al., 2016), residuos
industriais e agricolas (FEIZI; JALALI, 2015; MARTIN-LARA e al., 2014) sao alguns
exemplos.

Particularmente, algas marrons da espécie Sargassum filipendula sdao consideradas
bioadsorventes promissores, com capacidade adsortiva influenciada pela presenca e quimica
da sua parede celular, local onde a bioadsor¢dao ocorre. Dentre os principais componentes da
parede, o alginato e a fucoidana contém alguns dos grupos funcionais mais importantes, como
por exemplo, carboxilicos e sulfonato. O alginato pode ser extraido e, devido as suas
propriedades de gelificacdo e viscosidade, tem bastante aplicabilidade industrial, incluindo
segmentos farmacéuticos, cosméticos e alimenticios (MCHUGH, 1987; ZERAATKAR et al.,
2016). Por outro lado, o residuo solido originado da extracdo do alginato tem sido

considerado promissor para remover ions metalicos de solucdes aquosas, em fun¢do da sua
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composicdo e de suas funcdes organicas, que sdo similares as das algas (hidroxilas,
carboxilatos, sulfonato, aminas, etc.) (BERTAGNOLLI, 2013; COSTA et al., 2016).

Cromo nos estados de oxidac¢do +3 e +6 (BERTAGNOLLI; DA SILVA; GUIBAL,
2014), cobre (FREITAS; VIEIRA; SILVA, 2017, 2018), niquel (MOINO et al., 2017, 2019),
cadmio (NISHIKAWA; DA SILVA; VIEIRA, 2018), prata, zinco e chumbo (CARDOSO et
al., 2017, 2018) sdo alguns exemplos. Suzaki ef al. (2017a) também exploraram a capacidade
adsortiva do residuo para tratar solugdes simples de cobre, niquel e zinco. A bioadsorcao
simultanea de cobre e niquel também foi investigada (SUZAKI et al., 2017b).

Tendo em vista que, em geral, biomassas de algas e seus derivados apresentam
afinidade para uma ampla gama de metais, podendo ser aplicdvel a sistemas complexos e
competitivos, e que metais como cromo, niquel e zinco sdo facilmente encontrados juntos em
efluentes industriais e dguas pluviais, este estudo visou investigar a remoc¢do destes metais
pelo residuo da extracdo de alginato da alga marrom Sargassum filipendula, espécie muito
comum na costa brasileira (PAULA; OLIVEIRA FILHO, 1980). Além disso, ndo ha estudos
na literatura descrevendo a aplicacdo desta biomassa para bioadsor¢do multicompostos destes
metais e os resultados obtidos podem contribuir para futuros estudos que busquem investigar
a implementacdo do residuo para a descontaminagdo de efluentes em maiores escalas.

O desenvolvimento do estudo foi dividido em cinco etapas gerais. A primeira envolveu
a obtencdo do residuo para ser utilizado como bioadsorvente, incluindo a coleta da alga e
extracdo do alginato. Num segundo estdgio, a bioadsor¢do monocomposto do fon trivalente
foi investigada pelos ensaios em batelada e em coluna de leito fixo, a fim de comparagdo com
outros estudos envolvendo a remocao dos metais divalentes (Ni e Zn) também em sistema
simples (CARDOSO, 2017; GONCALVES, 2016). Ensaios de bioadsor¢do multicompostos
foram realizados na terceira etapa, com aplicacdo de um planejamento de mistura do tipo
simplex-centroide para investigar as propor¢des nas quais a capacidade total de remocdo
poderia ser melhorada, bem como os efeitos de interacdo entre os componentes das misturas.
A quarta etapa englobou andlises de caracterizacdo do bioadsorvente antes e apds o contato
com os metais, permitindo compreender os diferentes sistemas adsorvente/adsorbato e os
mecanismos envolvidos no processo. Ensaios de bioadsor¢cio com efluentes reais foram
realizados na quinta etapa, onde a aplicabilidade do residuo para o tratamento de solu¢des nao
sintéticas pdde ser investigada. Os efluentes analisados foram coletados em quatro locais
distintos de Estrasburgo, cidade localizada no nordeste da Franca: dois provenientes de uma

planta de processamento de couro e dois coletados na rede pluvial da cidade.
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Frente a possibilidade de reutilizar e valorizar o residuo da extracdo de alginato da
S. filipendula, este trabalho se justifica pelo desenvolvimento de nova alternativa para o
tratamento de dguas contendo os metais cromo, niquel e zinco utilizando uma fonte renovédvel
e de baixo custo como bioadsorvente. O processo envolvido podera possibilitar o tratamento e
reciclo da dgua, a redugdo de custos operacionais e a minimiza¢do do volume de lodo gerado,
contribuindo nos aspectos ambiental e economico. Além disso, os resultados e as conclusdes
obtidos podem contribuir para futuras aplicacdes em escala ampliada para tratar efluentes

reais policontaminados, refletindo com maior precisdo a realidade das dguas residuais.
1.2 Objetivos
1.2.1. Objetivo Geral

O trabalho teve como objetivo geral investigar o fendmeno de bioadsor¢ao
multicompostos dos metais cromo, niquel e zinco utilizando o residuo sélido da extracdo de
alginato da alga marrom brasileira Sargassum filipendula. Além do estudo da adsorcdo, este
trabalho envolveu a caracterizagdo do residuo obtido pela extracdo antes e apds o processo,
permitindo compreender os mecanismos envolvidos.

1.2.2 Objetivos especificos

Objetivo (a): Verificar o rendimento de alginato extraido e a porcentagem de recuperagcao do

residuo soélido utilizado como bioadsorvente;

Objetivo (b): Compreender os mecanismos de transferéncia de massa e a natureza do processo

de bioadsor¢do monocomposto de cromo(IIl) em batelada e em coluna de leito fixo;
Objetivo (c): Verificar os efeitos sinérgicos e/ou antagdnicos das formulagdes das misturas
formadas pelos metais estudados na varidvel resposta, com aplicacdo de planejamento de

mistura no estudo cinético multicompostos;

Objetivo (d): Verificar os efeitos de interacao entre os componentes das misturas;
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Objetivo (e): Avaliar o efeito da temperatura na bioadsor¢do e a natureza do processo de
bioadsor¢ao multicompostos de cromo(Ill), niquel(Il) e zinco(Il) através do estudo de

equilibrio em batelada;

Objetivo (f): Compreender os mecanismos de transferéncia de massa do processo de

bioadsor¢dao multicompostos de cromo(IIl), niquel(Il) e zinco(II) em coluna de leito fixo;

Objetivo (g): Aplicar modelos matemdticos de modo a compreender os mecanismos

envolvidos;

Objetivo (h): Caracterizar o bioadsorvente e os complexos metal-bioadsorvente formados
apos os ensaios de bioadsor¢io mono e multicompostos para avaliar se o biomaterial tem

potencial para ser aplicado para bioadsor¢ao;

Objetivo (1): Avaliar o desempenho do residuo na descontaminag¢do de efluentes liquidos ndo

sintéticos.
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CAPITULO 2 - REVISAO BIBLIOGRAFICA

Neste capitulo sdo apresentadas a revisdo bibliogréfica e a fundamentagdo tedrica dos
topicos abordados no desenvolvimento deste trabalho, com uma breve descricio dos metais
téxicos estudados, dando enfoque a utilizacdo do residuo da extracdo de alginato da alga
S. filipendula como bioadsorvente. Foram introduzidos os conceitos dos modelos matematicos
a serem ajustados aos dados experimentais obtidos em batelada (cinética e equilibrio) e em

sistema continuo (leito fixo), assim como o0s conceitos relacionados ao planejamento de

mistura utilizado no estudo cinético multicompostos.

2.1 Problematica ambiental

Em geral, metais toxicos podem ser definidos como elementos que possuem densidade
superior a 5 g/cm3, sendo altamente nocivos aos seres vivos mesmo quando descartados em
baixas concentracdes, principalmente, por ndo serem biodegraddveis e apresentarem efeito
cumulativo no ambiente (FEBRIANTO et al., 2009; ULLAH et al., 2015). Além disso,
podem ser facilmente transferidos ao corpo humano pela pele, inalacido ou ingestdo, induzindo
o desenvolvimento de doencas (ZHOU et al., 2015). Cobre, cddmio, cromo, niquel, zinco,
manganés e chumbo sdo exemplos dos metais considerados mais nocivos pela Organizagdao
Mundial da Saide (WHO, 2017).

Eles ocorrem naturalmente em sistemas aqudticos, devido a fendmenos de
intemperismo de rochas e lixiviacdo. Entretanto, atividades antrépicas caracterizam as
principais fontes de contaminacdo por metais toxicos, podendo-se destacar a mineracgdo,
fabricacdo de bijuterias, tintas e pigmentos, processamento de couro (curtume),
galvanoplastia, produ¢do de baterias, entre outros (HE ez al., 2009).

Particularmente, o processo de galvanoplastia € dedicado ao tratamento de superficies
metdlicas com materiais diversos, principalmente metdlicos, e se destaca pelo significativo
consumo de dgua e geracdo de grande volume de efluentes liquidos que provém basicamente
do descarte de banhos quimicos e de dguas de rinsagem ( EYUPOGLU; KUMBASAR, 2015;
MARTIN-LARA et al., 2014). Na China, por exemplo, a descarga anual de efluentes
galvanicos excede 4 bilhdes de toneladas, dentre as quais cerca de 80% sdo provenientes de

aguas de rinsagem (DAI et al., 2015; WANG et al., 2015). Na Europa, o volume de residuos
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galvanicos equivale a cerca de 1% do volume total de residuos industriais gerados
(DAYLAN; CILIZ; MAMMODOV, 2013).

A composi¢do dos banhos de eletrodeposi¢cao depende do resultado almejado, podendo
envolver metais comuns (como cromo, niquel e zinco), metais nobres (prata, ouro e palddio)
ou uma combinagdo destes. Desta forma, efluentes galvanicos geralmente consistem em
misturas complexas compostas por multiplos {ons metdlicos em ampla faixa de concentracao.

Frente a alta concentragdo de metais presente em banhos de eletrodeposi¢do, ainda
hoje, a precipitagdo alcalina tem sido o principal método de tratamento deste tipo de residuo
do processo antes do descarte no meio ambiente (EYUPOGLU; KUMBASAR, 2015). No
entanto, apesar de reduzir a carga dos poluentes, a técnica pode apresentar limitacdes quanto a
eficiéncia de remocao, dificultando o alcance dos limites maximos permitidos pelas agéncias
reguladoras. Além disso, fatores externos, como &dguas provenientes de autoestradas e
desgaste de tubulagcdes, juntamente ao efeito cumulativo dos fons metédlicos no ambiente,
fazem com que a problemadtica de contaminacdo por metais téxicos ndo se limite ao descarte
direto e inadequado de efluentes industriais com alta carga inorgénica e alcance o sistema de
tratamento de dguas para consumo, viabilizando a aplicacdo de métodos mais efetivos para

meios diluidos, como os chamados tratamentos terciarios.
2.1.1 Cromo

O cromo (Cr) € o vigésimo primeiro elemento mais abundante na crosta terrestre,
sendo mais facilmente encontrado na natureza associado a outros elementos na forma de
minerais, como a cromita (FeCr,04) (TCHOUNWOU et al., 2012). As principais reservas
mundiais do mineral estdo concentradas no Cazaquistio e na Africa do Sul, totalizando mais
de 80% dos recursos mundiais de cromo. O Brasil dispde de apenas 1%, dos quais cerca de
84% estdo localizados na Bahia. Amapd e Minas Gerais contém 12 e 4%, respectivamente
(DNPM, 2014). A Organizacdo Mundial da Saide estima que cerca de 12 milhdes de
toneladas de cromita sdo mineradas por ano no mundo, dos quais aproximadamente 90% sao
destinados a metalurgia e 7% sao utilizados na producdo de quimicos.

O metal pode existir com nimeros de oxidag@o variando de +2 a +6, dentre os quais
apenas o trivalente e o hexavalente sdo estdveis o suficiente para ocorrer em condi¢des

. . e, . 2 4 S5+~ . L, . ~
ambientes. Os estados intermedidrios Cr™*, Cr'" e Cr’* sdo produtos instdveis das reagdes de
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oxidacdo e reducdo que ocorrem entre as formas trivalente e hexavalente (BACHMANN et
al., 2010; MARKIEWICZ et al., 2015).

Tais variacdes no estado de oxidagdo influenciam a toxicidade e as propriedades
quimicas do mesmo, podendo estas ser benéficas ou prejudiciais. O cromo(IIl) é considerado
um elemento essencial aos mamiferos, contribuindo para o controle dos niveis de glicose e
colesterol no sangue. Além disso, pode ser adicionado a uma série de suplementos
alimentares, a fim de contribuir para o desenvolvimento dos musculos. Entretanto, embora
seja relativamente inécuo, Cr(IIl) pode ser altamente téxico aos seres vivos quando presente
em altas concentracdes. O cromo(VI) € a forma mais téxica do metal, podendo causar cancer,
ndusea, diarreia, danos ao figado, rins e pulmdes, irritacdes na pele, entre outros
(MIRETZKY; CIRELLI, 2010; MOHAN; AND; SINGH, 2005; MOHAN; PITTMAN,
2006).

Nao apenas a toxicidade, mas a mobilidade do cromo depende do seu estado de
oxidagdo. Compostos de cromo(VI) geralmente apresentam maior solubilidade em 4gua e,
consequentemente, maior mobilidade quando comparados as espécies trivalentes (KOTAS;
STASICKA, 2000). Entretanto, apesar de todos os danos causados, o cr® pode ser facilmente
reduzido para o estado trivalente através de matéria organica, desde que a capacidade de
reducdo do ambiente ndo seja ultrapassada (CERVANTES et al., 2001; SUWALSKY et al.,
2008).

2.1.2 Niquel

O niquel (Ni) é mais facilmente encontrado na forma de minerais, como garnierita,
milerita e pentlandita (Ni,Fe)oSs, sendo o ultimo a principal fonte natural do metal,
representando cerca de 90% da quantidade extraida mundialmente (KABATA-PENDIAS,
2011). As principais reservas estdo contidas na Austrdlia, Franca, Russia e Cuba
representando aproximadamente 55% da producdo mundial, enquanto o Brasil possui apenas
10% do total das reservas (DNPM, 2014).

Frente a sua resisténcia a corrosdo, grande parte do niquel extraido no mundo é
destinada a fabricacdo de aco inoxiddvel. Producdo de baterias e pigmentos, mineracgao,
ceramicas e cunhagem de moedas constituem demais aplicagdes (SALEM; AWWAD, 2014).

Os efeitos adversos mais corriqueiros relacionados a exposicdo ao niquel e seus

compostos sdo alergias, danos aos pulmdes e um aumento considerdvel na incidéncia de
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cancer. Dentre os compostos do metal, a carbonila de niquel é considerada sua forma mais
téxica por ser comprovadamente cancerigena e facilmente absorvida pela pele, podendo ser
letal mesmo que seja por exposi¢des curtas (SALEM; AWWAD, 2014; VIEIRA et al., 2010).
Apesar disso, o niquel € considerado um elemento essencial quando presente em baixas
concentracdes, podendo estar associado a fungdes especificas nos ossos, pele e figado, além
do controle do nivel de glicose no sangue, e a possibilidade de ser incorporado em
suplementos alimentares.

O metal ocorre principalmente na forma Ni**, mas os estados de oxidagdo +1, +3 e +4

também podem ocorrer.

2.1.3 Zinco

Amplamente utilizado em industrias de galvanoplastia por permitir maior tempo de
protecdo a corrosdo sem a necessidade de manutengdes frequentes, o zinco (Zn) tem se
destacado como a opg¢do mais economicamente atrativa em relacdo a outros tipos de metais
(PANCIKIEWICZ; TUZ; ZIELINSKA-LIPIEC, 2014). Demais aplica¢des incluem
construcdo civil, indudstria automobilistica e de eletrodomésticos.

E considerado um elemento essencial ao crescimento, desenvolvimento e
funcionamento do organismo, podendo estar envolvido em processos relacionados ao sistema
imunoldgico, formacdo dssea e cicatrizagcdo, controle do diabetes, além de exercer atividade
antioxidante. Entretanto, pode apresentar toxicidade quando presente em altas concentragdes,
causando diarreias, vOmitos, irritabilidade e lesdes no sistema respiratério como efeitos
adversos mais frequentes (MAFRA; COZZOLINO, 2004).

Ocorre no ambiente na forma Zn**, sendo que as principais fontes naturais do metal
incluem os minerais esfalerita, esmitsonita, hemimorfita, entre outros. Australia, China, Peru e
México concentram aproximadamente 50% das reservas mundiais, enquanto no Brasil, o
Estado de Minas Gerais detém grande parte da produ¢do nacional (DNPM, 2014).

Virios sdo os processos disponiveis para o tratamento de efluentes contaminados,
como precipitacio quimica (CHAUDHURI et al., 2013), troca iénica (ALYUZ; VELI, 2009;
DIZGE; KESKINLER; BARLAS, 2009; KANG et al., 2004), coagulacdo-floculacdo (PRICA
et al., 2015), separacao por membranas (JUANG; SHIAU, 2000; WANG et al., 2013),
tratamentos bioldgicos, entre outros. No entanto, a aplicacdo de tais processos € por vezes

restringida, seja por limitacdes técnicas ou econdmicas. A aplicacdo direta de tratamentos
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bioldgicos, por exemplo, se torna invidvel devido a alta sensibilidade as caracteristicas do
efluente, como pH e carga de poluentes, enquanto a geracdo de grandes volumes de lodo
toxico, alto custo de operacdo e baixa eficiéncia quando metais estdo presentes em baixas
concentragdes, constituem demais inconvenientes, tornando necessiario o emprego de pds-
tratamentos (KUMAR et al., 2012; MARTIN-LARA et al., 2014; VEGLIO; BEOLCHINI,
1997; YAN; VIRARAGHAVAN, 2001). Neste contexto, a adsorcao tem se destacado por ser
uma técnica seletiva e eficiente para a remoc¢ao de metais toxicos em baixas concentracoes,
permitindo atingir os limites exigidos pelas agéncias reguladoras (KUMAR et al., 2012; MA
etal.,2015).

2.2 Bioadsorcao

Conceitualmente, adsorcdo consiste em um processo de separacdo no qual certos
componentes de uma fase fluida sdo transferidos para a superficie de um sélido adsorvente
devido a diferenca de concentracdo entre as duas fases. Por ser um fenomeno de superficie,
sOlidos que contém grandes por¢des de superficie interna sdo considerados mais adequados ao
processo. Neste cendrio, a separagcdo e adsorcdo de um determinado soluto presente em uma
fase fluida pode ocorrer por diferencas na massa molar, raio idnico, polaridade, ou até mesmo
pelo tamanho dos poros do adsorvente (MCCABE; SMITH, HARRIOTT, 1993; RUTHVEN,
1984).

Na discuss@o de fundamentos de adsor¢do, é comum distinguir entre fisissor¢do e
quimissor¢do baseado nas forcas de atracdo entre as espécies e os sitios do adsorvente. Em
geral, sorcdo de natureza fisica possui principalmente interagdes que formam ligacdes fracas e
de baixa energia que sdo facilmente rompidas (reversivel), podendo formar mono ou
multicamadas. J4 na quimissor¢do, os componentes adsorvidos ficam fortemente presos a
superficie do adsorvente através de ligacdes quimicas covalentes (irreversivel), com a
formacdo de monocamadas apenas (RUTHVEN, 1984).

Determinadas caracteristicas sdo necessdrias para que um material possa ser
considerado um adsorvente vantajoso e, dentre os adsorventes comerciais mais utilizados,
silica-gel e carvdao ativado se destacam por apresentar estruturas altamente porosas que
favorecem a adsorcdo. No entanto, materiais como argilas e zedlitas também sdo comumente

aplicados (RUTHVEN, 1984).



29

Bioadsorcdo € o termo que descreve a remocdo passiva de poluentes de &dguas
residuais utilizando predominantemente biomassa inativa € nao viva como adsorvente.
Praticamente todo tipo de material biolégico € capaz de realizar a bioadsor¢do, incluindo
bactérias, fungos, leveduras, algas, residuos de processos industriais e agricolas, entre outros
(FEBRIANTO et al., 2009).

O processo ndo é governado por apenas um mecanismo e pode ser de natureza fisica
e/ou quimica, em que sua taxa de sorcdo € limitada pelos tipos de mecanismos envolvidos.
Dentre estes, pode-se citar troca iOnica, coordenacdo, complexagdo, quelacdo, adsor¢cdo por
forcas fisicas e aprisionamento de fons em espacos da rede de polissacarideos estruturais, que
difere de acordo com o tipo e a origem da biomassa utilizada. Neste cendrio, diferencas
estereoquimicas nas estruturas polissacaridicas da parede celular podem alterar as
caracteristicas adsortivas do material e comprometer seu desempenho no processo de
bioadsor¢dao. Como consequéncia, alguns tipos de materiais possuem afinidade por diversos
fons metalicos, enquanto outros podem ser mais seletivos e especificos para certos tipos de
metais (VOLESKY; HOLAN, 1995).

Além disso, outros fatores podem afetar o processo, incluindo dosagem de biomassa e
dos ions metdlicos em solugdo, pré-tratamentos fisicos ou quimicos da biomassa, pH,
temperatura, agitacdo, presenga de cdtions ou anions que podem se ligar aos sitios ativos do
material adsorvente, entre outros (VOLESKY, 1990).

Particularmente, a bioadsorcio de metais téxicos por algas marinhas vem sendo
extensivamente explorada e sua disponibilidade e abundancia nos oceanos, além do rapido
crescimento que permite a coleta em grandes quantidades, constituem os principais fatores
para a sua utilizacdo (CECHINEL et al., 2016; SHENG et al., 2004). O Brasil, por exemplo,
possui um extenso litoral com 4dguas adequadas para o cultivo de algas marinhas, onde
espécies do género Sargassum (algas marrons) se destacam pela sua diversidade ao longo da
costa, formando os chamados “bancos de Sargassum”. Além disso, o género constitui um
importante componente da fauna marinha brasileira e pode chegar a representar mais de 70%
da biomassa algal em certas dreas (PAULA, 1988; PAULA; OLIVEIRA FILHO, 1980).

A capacidade de sequestro de fons metdlicos por algas marrons é atribuida a presenga
de grupos funcionais tipicos provenientes de polissacarideos naturais que compdem a parede
celular. Basicamente, celulose, alginato e fucoidana (DAVIS; VOLESKY; MUCCI, 2003;
VOLESKY; HOLAN, 1995). Entretanto, deve-se ressaltar que a presenga destes componentes
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ndo garante sua capacidade de sorcdo, dependendo de fatores, como o nimero e a
acessibilidade dos sitios, a disponibilidade e a afinidade entre o bioadsorvente e os ions
metdlicos (FEBRIANTO et al., 2009).

Considerada como o principal componente estrutural, suportando e fortalecendo a
parede celular, a celulose (Figura 1) é formada pela unido de moléculas de glicose e pode
representar até 20% do peso seco da alga. As hidroxilas sdo os grupos funcionais relacionados

a sua presenca na parede (DAVIS; VOLESKY; MUCCI, 2003).

Figura 1: Estrutura quimica da celulose.

CH20H CH20H

Fonte: adaptado de Chawla, Kanatt e Sharma (2014).

Fucoidanas (Figura 2) sdo polissacarideos ramificados de éster de sulfato soliveis em
dgua com significativa porcentagem de grupos sulfonato (R-OSOs’), que representam entre 5
e 20% do peso seco de algas marrons (DONER; WHISTLER, 1973). Seus grupos funcionais
desempenham um papel secunddrio na adsor¢do, uma vez que representam cerca de 10% dos

sitios ativos da alga (FOUREST; VOLESKY, 1996).

Figura 2: Estrutura quimica da fucoidana.

HyC
(0503 ’

0s0 3 H;c

0s0y

Fonte: adaptado de Padua et al. (2015).
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O alginato representa entre 10 e 40% do peso seco das algas marrons, dependendo da
espécie, idade, estacdo do ano e origem da biomassa, e confere resisténcia mecanica e
flexibilidade. E formado por ligagdes 1-4 de acido B-D-manurdnico (M) e acido a-L-
gulurénico (G) (Figura 3a), ligados covalentemente e arranjados em sequéncias ou blocos ndao
regulares ao longo da cadeia, que podem ocorrer como (-M),, (-G-),, € (-MG-),, promovendo
diferentes estruturas com diferentes propriedades fisicas e reativas do biopolimero (Figuras 3b

e 3¢) (DAVIS; VOLESKY; MUCCI, 2003; DAVIS; VOLESKY; VIEIRA, 2000).

Figura 3: Estrutura do alginato: (a) mondmeros M e G; (b) conformacio da cadeia; (c)
distribui¢do dos blocos.
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Fonte: adaptado de Draget, Smidsrgd e Skjak-Braek (2005).

Assim como sua presen¢a na parede celular, a composi¢ao do alginato € comumente
relacionada a capacidade adsortiva das algas marrons, devido a presenca de funcdes
carboxilato que compreendem cerca de 70% dos sitios ativos para adsor¢do (COO") (DAVIS
et al., 2003). Assim como a porcentagem total de alginato, diferentes razdes M:G ocorrem de
acordo com a espécie, idade, estacdo do ano e origem da biomassa, e tais variacdes podem
afetar a afinidade e a seletividade por ions divalentes, que se tornam mais expressivas com o
aumento da quantidade de acido gulurdnico. Isto se deve a estrutura em “zig-zag” exibida por
acidos poligulurdnicos que sdo capazes de acomodar mais facilmente fons divalentes através
do alinhamento de duas cadeias de cavidade onde os fons fazem jun¢do entre elas, formando
uma estrutura denominada “caixa de ovos” (Figura 4). Além disso, as algas em geral possuem
uma parede porosa e permedvel aos fons metdlicos (COMAPOSADA et al., 2015; XIN et al.,
2016).
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b

Figura 4: Representagdo da formagao da estrutura “caixa de ovos”.

Fonte: adaptado de Christensen, Indergaard e Smidsrgd (1990).

O alginato pode ser extraido e aplicado em diversos setores industriais, como
alimenticio, farmac€utico, téxtil e cosmético, devido a sua habilidade de gelificagdo,
viscosidade e propriedades estabilizadoras (MCHUGH, 1987). Além disso, pesquisadores tém
investigado o uso de blendas contendo alginato e sericina para incorporacdo de farmacos
(VIDART et al., 2018) e bioadsor¢ao de metais toxicos e nobres (DA SILVA et al., 2016).

Geralmente, os processos de extracdo e purificacdo do alginato sdo baseados na
conversdao do alginato insoluvel presente na parede celular algal para uma forma solivel
(LARSEN et al., 2003). No Brasil, em particular, embora a espécie de algas marrons
Sargassum filipendula seja bastante abundante nas regides Sudeste e Nordeste, seu potencial
como fonte de alginato ainda ndo foi explorado de maneira comercial. Apesar disso, alguns
pesquisadores aplicaram o método de extragdo proposto por McHugh (1987) e obtiveram
resultados satisfatérios, dando inicio a uma série de pesquisas envolvendo tanto a biomassa de
algas S. filipendula, quanto seus derivados (BERTAGNOLLI et al., 2014b, 2014a;
KLEINUBING et al., 2013).

Por outro lado, o residuo sélido (RES) originado da extragdo de alginato da
S. filipendula brasileira possui composi¢ao similar a da alga, contendo seus grupos funcionais
tipicos e podendo ser considerado promissor para bioadsor¢do. Dentre as funcdes &dcidas
caracteristicas das algas, grupos carboxila, hidroxila, amina, alcodis e sulfonato estdo
presentes no RES e atuam como principais responsaveis pela captura de metais toxicos em
solucdes aquosas (COSTA et al., 2016; BERTAGNOLLI, 2013; KLEINUBING, 2009). No

entanto, este subproduto do processo nao possui valor agregado e aplicabilidade efetivamente
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explorados, sendo normalmente aplicado na produgdo de racdo animal e fertilizantes, ou até
mesmo descartado no mar (MCHUGH, 1987).

Além de permitir seu reaproveitamento e valoriza¢do, o desenvolvimento de estudos
que visem estabelecer a aplicacdo deste subproduto da extracdo de alginato como
bioadsorvente para remoc¢do de metais toxicos pode trazer ganhos nos ambitos ambiental e
econdmico. Diante disso, pesquisas t€ém sido realizadas empregando este biomaterial como
adsorvente em batelada e/ou em modo continuo, visando explorar as caracteristicas adsortivas
do mesmo.

Por exemplo, a bioadsor¢do de cromo nas formas trivalente e hexavalente pela alga
Sargassum filipendula e seus derivados (residuo e alginato) foi investigada por
Bertagnolli (2013), e segundo este as capacidades adsortivas do residuo e da alga in natura
foram comparaveis, com alta afinidade pelo cromo, enquanto o alginato apresentou baixa
interacdo com os fons do metal. Além disso, interagdes Cr-hidroxila, Cr-amina e Cr-sulfonato
foram identificadas pela andlise de espectroscopia de fotoelétrons de raios-X.

Costa et al. (2016) caracterizaram o residuo da extracdo de alginato antes do contato
com solucdes metélicas e verificaram que o biomaterial possui uma superficie rugosa com
fissuras causadas pela remocdo do alginato da parede celular. Por andlise de microscopia
eletronica de varredura, os autores também reportaram a presenca de elementos Ca, Na, K e
Mg que sdo naturalmente encontrados em algas marrons ligados a fungdes carboxilato da
parede celular, formando os chamados sais de acido alginico. Na literatura, estes metais sdao
associados ao carater de trocador 106nico de algas marinhas e a deteccao destes no residuo
indica que o potencial trocador da biomassa ndo foi perdido apds a extracdo de alginato.
Através da técnica de espectroscopia de infravermelho, os autores também verificaram que
ambos os biomateriais (alga e residuo) apresentam composicdes similares, com a presenga de
grupos carboxila, hidroxila, amina, alcodlicos e sulfonato.

Considerando que os estudos pioneiros nos quais o método de extragdo proposto por
McHugh (1987) foi aplicado revelaram que nem todo o alginato presente na parede celular
das algas havia sido extraido, com porcentagens de remocdo abaixo de 20 %
(BERTAGNOLLI et al., 2014b, 2014a; KLEINUBING et al., 2013), Costa et al. (2016)
também caracterizaram e avaliaram o residuo originado de uma segunda extracdo de alginato,
obtendo 24 e 11% de rendimento nos dois ciclos de extracdo, respectivamente. Tal resultado

corrobora as afirmacdes de que o residuo ainda possui uma fracdo de alginato na sua
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N

composi¢do e, consequentemente, as caracteristicas adsortivas associadas a presenca do
biopolimero.

A afinidade do RES por diferentes metais toxicos (Ag, Cd, Cr, Cu, Ni, Zn, Pb)
também foi avaliada e reportada por Cardoso et al. (2016), sendo verificada alta afinidade
para cddmio, cobre, cromo e prata, principalmente.

O sistema niquel-RES foi avaliado através de ensaios de adsorcdo em batelada e em
leito fixo (GONCALVES, 2016; MOINO et al., 2017, 2019), revelando um processo de
cinéticas rdpidas e cardter endotérmico. Além disso, foi observado um pico de maxima
adsorcdo relacionado ao mecanismo de troca idnica envolvendo o niquel e os ions leves
presentes na composicdo do RES, ou seja, Ca, K, Mg e Na. Em relacdo aos ensaios em
sistema dinamico, condi¢des de vazdo e concentragdo foram avaliadas e uma maior eficiéncia
na utilizacdo da capacidade adsortiva da coluna foi obtida empregando-se 0,5 mL/min e
I mmol/L. Conclusdes similares foram observadas para o sistema zinco-RES (CARDOSO,
2017; CARDOSO et al., 2017), sendo reflexo das similares propriedades fisico-quimicas de
ambos os ions divalentes (MALAMIS; KATSOU, 2013).

Em colaboragdo com a autora desta tese, Moino et al. (2019) também obtiveram as
curvas de titulacdo 4cida e basica do RES (potencial zeta) e reportaram o ponto isoelétrico
obtido em 5,3. O gréfico adaptado € apresentado na Figura A1 (Anexo).

Diante das evidéncias de envolvimento do mecanismo de troca idnica quando o RES ¢
aplicado para bioadsor¢ao de metais toxicos, Cardoso et al. (2017) obtiveram perfis cinéticos
dos metais cddmio, cromo, niquel e zinco e confirmaram a troca idnica com os metais leves
(Ca, K, Mg e Na), com maior participacao do sédio.

Nishikawa (2017) avaliou o sistema cddmio-RES e observou um processo de natureza
exotérmica que foi favorecido pela reducdo da temperatura, com maior participa¢do do sodio
no mecanismo de troca i0nica. J4 em sistema dindmico, a remocdo foi favorecida
empregando-se 0,5 mL/min e 1,5 mmol/L.

A bioadsor¢do de prata e cobre pelo RES acidificado a partir de sistemas
monocomposto também foi investigada (FREITAS, 2018; FREITAS; VIEIRA; SILVA,
2018). Os estudos revelaram cinéticas rapidas para o cobre (~ 60 min), enquanto o sistema
prata-RES demandou mais tempo para atingir o equilibrio (~ 300 min). As isotermas obtidas
indicaram processos de natureza endotérmica e exotérmica para cobre e prata,
respectivamente, € nos experimentos em sistema dindmico maiores porcentagens de remog¢ao

foram atingidas empregando-se 0,5 mL/min e 1 mmol/L em coluna de viro (0,6 cm x 7 cm). O
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envolvimento do mecanismo de troca idnica com intensa participacdo dos fons leves cdlcio e
sédio também foi revelado.

Aplicando o RES modificado por tratamento acido para bioadsor¢ao bindria de cobre e
niquel em batelada (cinética e equilibrio), Suzaki et al. (2017b) observaram maior afinidade
entre o bioadsorvente e os ions cobre. Por outro lado, a remoc¢do de niquel foi inibida pela
presenca do cobre. Os resultados obtidos indicaram predomindncia de resisténcia a
transferéncia interna e competitividade entre os metais.

Em coluna de leito fixo, Suzaki et al. (2017a) avaliaram a bioadsor¢cdo monocomposto
de cobre, niquel e zinco pelo RES acidificado e reportaram alta eficiéncia de remog¢do, com a
resisténcia a transferéncia de massa interna também atuando como etapa limitante

Com o objetivo de revelar se sua aplicagdo resultaria em ganhos ambientais em
relacdo a adsorventes comerciais, Nishikawa, da Silva e Vieira (2018) analisaram o ciclo de
vida do residuo originado da extracdo de alginato da S. filipendula (RES) e compararam seu
impacto ao do carviao ativado, considerando aspectos importantes como producdo, transporte,
eletricidade e o gerenciamento de residuos. Os pesquisadores verificaram que, em geral, a
utilizacdo do RES causaria menores danos, indicando que o biomaterial pode ser considerado
uma alternativa interessante e promissora a adsorventes convencionais.

Em situacdes ideais, espera-se que o adsorvente apresente uma remog¢do ripida e
eficiente com a possibilidade de elui¢cdo dos metais adsorvidos, permitindo a reutilizacdo do
material adsorvente e a recuperacdo de metais de valor agregado. Diante disto, testes de
adsor¢do e dessorcdo foram realizados em coluna de leito fixo para verificar a capacidade de
regeneracdo e reutilizacao do residuo da extracdo de alginato (RES). Utilizando CaCl, como
eluente para o sistema niquel-RES, Gongalves (2016) realizaram dois ciclos de
adsorcao/dessorcdo, ambos com 43 e 38% de remocdo no primeiro € segundo ciclos,
respectivamente. A mesma capacidade de reutilizacdo do RES foi observada para os sistemas
zinco-RES (Cardoso, 2017) e caddmio-RES (Nishikawa, 2017).

Conforme supracitado, o RES tem sido principalmente aplicado para a
descontaminag¢do de solugdes sintéticas simples, contendo apenas um metal a ser adsorvido.
Entretanto, o processo de remo¢do de um soluto a partir de sistemas complexos (misturas)
pode ser afetado pelos efeitos de interacdo provenientes da competitividade entre os ions
metalicos. Portanto, o estudo desenvolvido e apresentado nesta tese se destaca por envolver a

bioadsor¢do multicompostos de metais tanto a partir de meios sintéticos, quanto de efluentes
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reais, fornecendo informacdes relevantes a respeito da eficiéncia do biomaterial e dos

mecanismos de transferéncia de massa.

2.2.1 Cinética de adsorcao

O estudo da cinética de adsorcdo no tratamento de efluentes liquidos € de grande
importancia, uma vez que se refere a mudangas nas propriedades quimicas ou fisicas do
processo com o tempo e fornece informagdes sobre o mecanismo de sor¢do e as etapas que
controlam a transferéncia de massa durante o processo. A cinética pode ser controlada por
diferentes etapas, incluindo processos de difusdo e interacdo, que podem ser enumeradas e

aplicadas a remocao dos ions metalicos (LEE et al., 2001):

e Difusdo dos ions do seio da solugdo ao filme adjacente a superficie do adsorvente;

e Difusdo dos ions do filme adjacente a superficie do adsorvente;

e Difusdo intraparticular que considera a transferéncia dos ions metélicos da superficie
do adsorvente aos sitios ativos internos;

e Interacdes metal-adsorvente (adsor¢cdo dos ions metalicos nos sitios);

Modelos utilizados para prever o desempenho de adsorventes em batelada sdo
geralmente baseados nos mecanismos de difusdo, considerando tanto a difusdo externa que
descreve a taxa de transporte dos fons do seio da solucdo a superficie da particula, quanto a
resisténcia a difusdo no sélido que descreve a taxa de transporte do soluto na particula
adsorvente, via transporte no poro ou na superficie (difusdo intraparticula) (HAND et al.,
1983; MCKAY et al, 1984). Desta forma, cada um dos diferentes modelos considera uma
cinética de reacdo controlada seja por difusdo externa ou intraparticula, ou uma combinacdo

destas.

2.2.1.1 Pseudoprimeira e pseudossegunda ordem

Considerando que a cinética de adsorcdo seja principalmente controlada pela difusdo
externa, os modelos de Lagergren (1898) e Ho e McKay (1999), respectivamente
pseudoprimeira e pseudossegunda ordem, sdo detalhados nas equagdes a seguir. A relagao de

Lagergren permite avaliar a cinética de adsorcdo através da Equacdo 1, na qual k; se a
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constante de taxa de adsorcdo pseudoprimeira ordem (1/min), q., € g(t) representam a

quantidade de ions adsorvidos no equilibrio e em cada tempo ¢ (mmol/g), respectivamente.

% = kq (Qeq - Q(t)) )

Na condi¢do inicial g(0) = 0, a solucdo da Equacdo 1 € dada pela Equacéo 2:
q(t) = qeq(1 — e7¥1) )
Baseado na capacidade de adsor¢@o no equilibrio e assumindo que a capacidade de
sor¢do € proporcional ao nimero de sitios ocupados, o modelo cinético de pseudossegunda

ordem pode ser escrito como segue, onde k, representa a constante de taxa de adsorcao de

pseudossegunda ordem (g/mmol.min).

dq 2
E =k, (qeq - q(t)) 3)
Integrando e aplicando a condico inicial ¢(0) = 0, tem-se:
2
Qeq kzt
t)y=—72—+ 4
a0 =~ )

2.2.1.2 Difusdo intraparticula

Quando a difusd@o ocorre no sélido, seja por transporte no poro ou na superficie,
considera-se que a cinética de adsorcdo € controlada pela difusdo intraparticula. O modelo de
Weber e Morris (1963) considera que a taxa de agitacdo € suficientemente alta de modo que a
difusdo é somente controlada pela transferéncia de massa intraparticular. No entanto, a
equacgdo prevé multilinearidade, com a adsorcdo ocorrendo em trés etapas distintas: a primeira
e mais nitida (difusdo externa e adsor¢do na superficie) € muito rdpida e pode ser
negligenciada. Difusdo intraparticula representa a segunda etapa, enquanto a terceira se refere
ao estagio de equilibrio, no qual a difusdo diminui devido a baixa concentra¢do de adsorbato
na solu¢do e menos locais disponiveis para adsor¢ao, até o sistema atingir o equilibrio. Dentro

da Equacdo 5, k; € a constante de taxa de sor¢do na difusdo intraparticula (mmol/g.mino’s).
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q(t) = kit (5)

O parametro k; é caracteristico do processo e pode ser obtido através do grafico de ¢
versus 12 que fornece uma reta de inclinag@o k;. Quando ha a presenga de multilinearidade,
ou seja, mais de uma etapa limitante do processo, considera-se a ocorréncia do caso especifico
representado pela Equacao 6, na qual o valor de ¢ fornece uma aproximagao da espessura da

camada limite (CHEN; WU; CHONG, 2003).

q(t) = kit®® + ¢ (6)

2.2.1.3 Boyd

Assumindo particulas uniformemente esféricas de raio r (cm) e a difusdo intraparticula
como Unica etapa controladora do processo, Boyd, Adamson e Myers Jr. (1947)
desenvolveram a Equacdo 8 para descrever a difusdo das moléculas de adsorbato no sélido, na
qual F(t) é a fracdo de soluto adsorvida em um tempo ¢, e Bt é uma funcio de F, calculado

como segue na Equacdo 7. Dentro das equacdes, Bt = D’ t/r.

_q®) 6
F(t) = don =1- (F) exp(—Bt) (7)
Bt = —0,4977 — In(1 - F (1)) (8)

Para obedecer a equacgdo, os valores de B obtidos pela divisdo de Bt pelo respectivo
tempo de contato (sendo, B = DinZ/rz) devem ser constantes em toda a faixa de tempos
estudada, assim como o coeficiente de difusao intraparticula D;. A verificagao também pode
ser feita a partir do grafico de Bt versus t, no qual uma linha reta passando pela origem deve
ser obtida, fornecendo um coeficiente angular B que ndo varia com F. Conhecendo o raio da
particula adsorvente, é possivel calcular D; (cm?/s) por meio da Equacio 9 (BOYD;

ADAMSON; MYERS JR., 1947; REICHENBERG, 1953):
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2.2.1.4 Resisténcia a transferéncia de massa em filme externo

As seguintes suposicdes foram feitas no desenvolvimento do modelo: as particulas de
adsorvente sdo esféricas, consistindo em uma superficie de adsorcao uniforme; a concentracao
de soluto na solugdo é considerada homogénea devido a mistura uniforme; a difusdo nos
poros € negligenciada devido a consideracdo de adsorcdo na superficie; o equilibrio entre o
soluto na interface e aquele presente na particula é estabelecido rapidamente; o volume do
sistema permanece constante; € o processo de bioadsorcdo € isotérmico e pode ser
caracterizado tanto por Langmuir quanto por Freundlich (PURANIK; MODAK; PAKNIKAR,
1999; PURANIK; PAKNIKAR, 1999).

Para estudos em batelada, onde o volume de solucdo ndo varia significativamente, a
quantidade de soluto adsorvida pode ser determinada a partir da Equacdo 10, na qual ¢
(mmol/g) é a quantidade de soluto adsorvida por unidade de massa de adsorvente, C (mmol/L)
€ a concentracdo de soluto em solugdo, V (L) é o volume de solugdo e m (g) representa a

massa de adsorvente.

(G =0V

q=—"""7" (10)

A taxa de variagdo na concentracdo no seio do fluido € proporcional a for¢ca motriz

necessdria para que ocorra adsorcdo na superficie do adsorvente.

dc
= —ken(C - ) (11)

Dentro da Equacgdo 11, k;, € o coeficiente de transferéncia de massa no filme externo
(1/min) e C, (mmol/L) representa a concentra¢do de soluto na interface liquido-adsorvente.

Assumindo condi¢des de equilibrio na interface sélido-liquido, a Equagdo 16 que
descreve a isoterma de Langmuir e € apresentada na se¢do 2.2.2.1 desta tese, se torna a
Equacdo 12, onde g representa a capacidade maxima de adsor¢cdo (mmol/g) e K; € a

constante de Langmuir (L/mmol).
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1+K,C,

Diferenciando a Equacao 12 em relagcao ao tempo e simplificando, obtém-se:

dq (dC 2
0 = (52) [dmaks (1 + K] (13)

Esta, por sua vez, pode ser substituida na Equacdo 14, obtida pela combinagdo das

Equacgdes 10 e 11, gerando a Equacao 15:

v g = k(€= G) (19)
dC, eV
df=mém (1+6)".(c-c) (15)

Entdo, as Equagdes 11 e 15 podem ser resolvidas simultaneamente considerando que

no tempo inicial (t =0), C(t) = Cp e C,(t) = 0.

2.2.2 Equilibrio de adsor¢ao monocomposto

Isotermas de adsorcao sao utilizadas para representar a relacio entre a quantidade de
material adsorvido e a concentracdo na fase fluida a temperatura constante, quando o sistema
atinge o equilibrio (SUZUKI, 1990). Alguns tipos de isotermas comumente encontradas estao
dispostas na Figura 5.

Isotermas do tipo linear se caracterizam pela proporcionalidade entre quantidade
adsorvida e concentracdo do adsorbato no fluido. Consideradas do tipo favoravel, isotermas
convexas para cima apresentam capacidade de remoc¢do relativamente alta, mesmo em
condi¢des de baixa concentracdo de adsorbato no meio. Quando a superficie do adsorvente
possui alta afinidade pelo componente adsorvido, obtém-se isotermas do tipo extremamente

favoravel. No caso de isotermas irreversiveis, a quantidade de material adsorvido ¢é
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independente da concentracdo, enquanto para isotermas ndo favordveis a capacidade de

remogao do soluto € relativamente baixa (MCCABE; SMITH; HARRIOTT, 1993).

Figura 5: Tipos de isotermas de adsorg¢ao.

Irreversivel

Favoravel

Extremamente
favoravel

Linear

W (g adsorvida/g solido)

Nao favoravel

C, ppm

Fonte: adaptado de McCabe, Smith e Harriott (1993).

Apesar da complexidade do processo de bioadsor¢do de ions metélicos utilizando
biomassa algal e seus derivados, isotermas de equilibrio de adsorcao podem ser descritas por
equacgdes que relacionam a quantidade de adsorbato removida e a concentracao na fase fluida,
quando o sistema atinge o equilibrio (POZDNIAKOVA et al., 2016; SUZUKI, 1990). As
relagdes de equilibrio para sistemas monocomposto sdo bem estabelecidas e expressas

quantitativamente por varios de tipos de isotermas de adsorc¢ao.

2.2.2.1 Isoterma de Langmuir

Considerado o modelo mais simples para descrever a adsor¢do monocamada, a
equacgao proposta por Langmuir (1918) considera que os ions sdo adsorvidos em um nimero
bem definido de sitios, onde todos os sitios sdo energeticamente equivalentes e possuem
apenas uma molécula de adsorbato por sitio, além de ndo haver interagdes entre ions
adsorvidos e sitios vizinhos (RUTHVEN, 1984). A expressao do modelo de Langmuir para a
adsor¢do em sistemas simples é dada pela Equagdo 16, na qual g., € a quantidade de metal

adsorvido por unidade de massa de adsorvente, no equilibrio (mmol/g), gu.. representa a
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quantidade maxima de material adsorvido por unidade de massa de adsorvente para formar
uma monocamada completa de adsor¢do (mmol/g), C,, € a concentra¢do de fons metalicos na

fase liquida, no equilibrio (mmol/L), e K;, € a constante de equilibrio de Langmuir (L/mmol).

_ Gmax K1 Ceq

= 16
1+ K, Ceq (16)

Geq

Os parametros K. € guqx t€m significado fisico, podendo refletir a natureza do material
adsorvente e ser utilizados para comparar o desempenho da bioadsorcdo. O primeiro
representa a razao entre a taxa de adsorcdo e dessor¢do, em que valores elevados deste
indicam forte afinidade entre os ions metélicos e os sitios do adsorvente, enquanto @y
representa 0 numero total de sitios disponiveis no soélido adsorvente (KRATOCHVIL;
VOLESKY, 1998). Para caracterizar a forma e o tipo de isoterma, pode-se avaliar a constante
adimensional R, calculada pela Equacdo 17: desfavoravel (R, > 1), linear (R, = 1), favoravel
(0 < R; < 1) e irreversivel (R, =0) (MALKOC; NUHOGLU, 2005). A concentragdo inicial

mais alta de adsorcao utilizada no estudo € representada por Cy (mmol/L).

1

R = ——M8M — 17
714 kK.0, a7

2.2.2.2 Isoterma de Freundlich

Originalmente de natureza empirica, 0 modelo de equilibrio proposto por Freundlich é
aplicavel a sistemas caracterizados pela heterogeneidade e pela formagdo de multicamadas na
superficie do adsorvente, j4 que a equacdo ndo prevé a saturacdo do mesmo (DAVIS;
VOLESKY; MUCCI, 2003; FEBRIANTO et al., 2009). A isoterma estd representada na

Equacdo 18, onde Ky [(mmol/g)(L/mmol)"™

] € uma constante relacionada a capacidade de
adsor¢do e n representa a intensidade de adsorcao. Em média, adsorcdo favoravel tende a ter
valores de n entre 1 e 10, em que maiores valores (ou menores valores de 1/n) implicam fortes
interacOes adsorvente-metal. Por outro lado, a remocdo € considerada desfavoravel se a
constante adimensional apresentar valores inferiores a 1 (ou 1/n maior que 1). No caso de n
igual a 1, hd uma relacdo linear onde todos os sitios de adsorcdo sdo energeticamente

idénticos (FEBRIANTO et al., 2009).
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Geq = KF(Ceq)l/n (18)

2.2.2.3 Isoterma de Dubinin-Radushkevich

Comumente utilizada para avaliar a natureza da adsorcdo, a isoterma de Dubinin-
Radushkevich (Equag@o 19) é baseada na teoria do Potencial de Polanyi assumindo energias
de superficie heterogéneas. Dentro da equacgdo, f (mol?/J?) € a constante relacionada a energia
média de adsorc¢do e ¢ (J/mol) representa o potencial de adsor¢do, calculado pela Equacdo 20.
A constante de gases ideais € representada por R (J/mol.K), T é a temperatura (K), e C;
(mmol/L) representa a solubilidade do adsorbato em dgua (FEBRIANTO et al., 2009; YANG;
XING, 2010).

Qeq = 9max exp(—ﬁgz) (19)
€ =—RTIn (%) (20)

O ajuste ndo linear do grafico de g., versus €* fornece os valores de g, € B. A relagdo
representada pela Equacdo 21 pode ser utilizada para correlacionar os valores de energia
média de adsor¢do (E) (kJ/mol) a constante . Dependendo da magnitude de E, o processo de
adsor¢do pode envolver troca idnica, formando ligacdes fortes provavelmente de natureza
quimica (8 < E<16 kJ/mol), ou pode ser considerado de natureza fisica (E <8 kJ/mol)

(BAKATULA et al., 2014; CABUK et al., 2007; TRAN; YOU; CHAO, 2016).
E=(28)"%° (21)
2.2.3 Estudo termodinamico

A avaliacdo de grandezas termodinadmicas como variacdo da energia de Gibbs (AG),
entalpia (AH) e entropia (AS) fornece informagdes importantes para a caracterizacdo do

processo de sorcdo. Nesta etapa, a variagdo da energia de Gibbs € um fator critico para

determinar o grau de espontaneidade do processo, em que valores negativos de AG indicam



44

adsorcdo energeticamente favordvel. A variacdao de entalpia permite avaliar se o sistema é
endotérmico ou exotérmico, em que adsorcdo de natureza exotérmica apresenta valores
negativos de AH. Com relacdo a variacdo de entropia, Srivastava, Tyagi e Pant (1989)
relacionam valores positivos com a existéncia de afinidade entre os fons e o adsorvente.

Uma constante de equilibrio adimensional (K¢) é necessdria para obtencdo de tais
grandezas termodinamicas. No caso da isoterma de Freundlich, a constante de equilibrio K¢
pode ser calculada pelos parametros do modelo de Freundlich, Kr e n. A Equagao 22
apresenta o cdlculo de K¢, em que a constante de Freundlich deve ser utilizada com unidade
(mg/g)(L/mg)l/Il e a massa especifica da dgua (p) em g/l (GHOSAL; GUPTA, 2015). Como a
unidade de Kr é dependente das unidades utilizadas para concentracdo na fase liquida, C
(mg/L ou mmol/L), e na fase sdlida, g (mg/g ou mmol/g), a conversdo apresentada na
Equacgdo 23 pode ser necessdria, onde MM representa a massa molar do adsorbato (TRAN;

YOU; CHAO, 2016).

(1-1/n)
K. = K(1000p) (p ) (22)
/1000
I [ I (1-3)
m n mmo n m n
Ky =22 2=k, 1MM[mrr?ol " (23)
9 mgn 9 mmoln

Definido na Equacdo 24, o coeficiente de distribuicdo (K;) ou constante de Henry,
como é chamado, também pode ser utilizado para o cdlculo da constante K. Para cada
temperatura avaliada, o valor de K¢ € fornecido pelo ajuste linear do grafico In(q.,/C.,) versus
C.y ¢ extrapolagdo C,, para zero. Fundamentalmente, a Equacdo 24 pode derivar das
isotermas de Freundlich e de Langmuir. Em situacdes de n = 1, obtém-se a forma linearizada
da isoterma de Freundlich e Kr se torna a constante de Henry (Kp), € quando a concentragdao
de adsorbato é muito baixa, a isoterma de Langmuir se torna a equacio de Henry, onde K, =

Ku (TRAN; YOU; CHAO, 2016).

Kg =— (24)
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Entretanto, no método acima, o coeficiente K; ndo € adimensional, sendo necessaria a
modificacdo apresentada na Equacdo 25, com a massa especifica da dgua (p) em mmol/L

(MILONJIC, 2009).

K'q = K4[L/mmol]p [mmol/L] (25)

A constante de equilibrio K¢ esté relacionada a variacdo da energia de Gibbs através
da Equagdo 26, enquanto a relacdo entre AG, AH e AS ¢ descrita pela Equagao 27. Desta
forma, a bem conhecida equacdo de van’t Hoff pode ser obtida combinando-se ambas as
equacgdes e assumindo concentragdes suficientemente baixas, nas quais a Lei de Henry é

vdlida. Dentro das equacdes, R (8,314 J/mol.K) € a constante universal dos gases e T (K) € a

temperatura.

AG = —RTInK, (26)

AG = AH — TAS (27)

InK; = — ﬁ + E (28)
RT R

O gréfico de In (K¢) versus 1/T fornece os coeficientes angular (-AH/R) e linear
(AS/R) que podem ser utilizados para a estimativa dos valores de AH e AS no intervalo de

temperatura estudado.

2.2.4 Equilibrio de adsor¢cao multicompostos

Apesar de bastante difundidos na literatura, os modelos de equilibrio j& mencionados
nao sdo adequados para descrever dados de adsorcao multicompostos. Diante disso, diversas
equacgoes tém sido propostas para predizer o equilibrio e a adsor¢do competitiva de um dado
sistema. Estas isotermas variam de modelos simples relacionados apenas a parametros de
isotermas individuais, a modelos mais complexos que relacionam parametros de interacao

entre os fons do sistema (LUNA et al., 2010). Entretanto, devido a maior capacidade de
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predi¢do de adsor¢do em sistemas competitivos, apenas modelos de equilibrio referentes ao

segundo conjunto citado serdo utilizados neste estudo.
2.2.4.1 Equagao Estendida de Langmuir

Baseada em parametros referentes ao conjunto de dados de sistemas multicompostos, a
Equacdo Estendida de Langmuir foi desenvolvida sob o conceito da isoterma simples de
Langmuir, assumindo uma superficie uniforme em que todos os sitios sao equivalentes, sem
interacdo entre a molécula de adsorbato e o sitio adjacente. Dentro do modelo, teoricamente o
Unico ¢4 predito pela equacdo deve ser sempre o mesmo independentemente do sistema
estudado, ja4 que o nimero e o tipo de sitios presentes na superficie do adsorvente ndo mudam.
Os parametros gqx (mmol/g) e K;,; (L/mmol) sdo obtidos a partir do ajuste da Equagado 29, em
que K;; € o parametro que representa a afinidade entre o metal i e o adsorvente
(APIRATIKUL; PAVASANT, 2006; CHONG; VOLESKY, 1995; PAGNANELLI,
ESPOSITO; VEGLIO, 2002).

CImaxKLiCeqi . .
Qeqi = d & paraiej=1,..,n 29)
U 1LY Ky Con J (

2.2.4.2 Langmuir Competitivo Modificado

No intuito de eliminar a inconsisténcia termodindmica da Equacdo 29, na qual o
parametro ¢, € Unico e idéntico para todos os tipos do sistema, o modelo de Langmuir
competitivo modificado foi desenvolvido considerando que hid competicao e sitios com
afinidades diferentes por cada fon metdlico (RUTHVEN, 1984). Desta forma, o modelo
fornece valores distintos de g,y para cada composto da mistura. Os pardmetros Gmqy; € Kz

sdo obtidos a partir do ajuste da Equacao 30.

Qmax iKL iCeq i . .
egi = — . paraiej=1,..,n 30
eq,l 1 + Z;lzl KL‘]Cqu ] ( )
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2.2.4.3 Langmuir nao Competitivo

Baseado na hipétese de que dois cations podem ocupar o mesmo sitio de adsorcao
simultaneamente, o modelo de Langmuir ndo Competitivo (Equacdo 31) € outra variacdo da
isoterma de Langmuir. Todos os parametros sdo obtidos pelo ajuste dos dados de sorcdo

simultinea (APIRATIKUL; PAVASANT, 2006).

KL,iCeq,i + KL,ijkCeq,iCeq,jCeq,k
1+ KL,iCeq,i + KL,jCeq,j + KL,kCeq,k + KL,ijkCeq,iCeq,jCeq,k

Qeq,i = Qmax< ) parai #j +k

=1,..,n (31)

2.2.4.4 Langmuir-Freundlich

Devido ao limitado sucesso das equacdes de Langmuir na predicio de dados de
adsor¢do competitiva, a expressdo de Freundlich pode ser introduzida a fim de tentar
minimizar tais limitacdes. Desta forma, o modelo de Langmuir-Freundlich (Equacdo 32) é
obtido, no qual todos os pardmetros sdo baseados em dados de sor¢do multicompostos

(LUNA et al., 2010; RUTHVEN, 1984).

1/n;
QmaxKLF,iCeq_i L.

Qeq,i = n 1/n]. fOT l e] = 1' e, n (32)

1 + ijl KLF'jCeq’j

Dentro da equagdo, os parametros k;r; € n; tém significados similares aqueles das
isotermas simples de Langmuir e Freundlich, respectivamente, onde o primeiro se refere a
intensidade das interacdes adsorvente-adsorbato, e o segundo mede a heterogeneidade e

favorabilidade do processo (SEOLATTO et al., 2014).

2.2.5 Adsorc¢ao em Sistema Dinamico

Estudos de adsorcdo em batelada sd@o mais simples de ser executados e fornecem

informacdes cruciais que permitem uma maior compreensdo do sistema adsorvente-adsorbato.

Entretanto, experimentos em coluna de leito fixo conduzidos em sistema dindmico (continuo)
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tém bastante demanda e sdo realizados no intuito de obter um perfil concentragdo-tempo (ou
curva de ruptura) e calcular a capacidade médxima de adsorcdo do adsorvente. Os resultados
refletem melhor as caracteristicas de processos industriais, nos quais grandes volumes de
efluentes contaminados sdo gerados continuamente, e podem ser utilizados no projeto e
operacdo de colunas de adsor¢do em grande escala. Além disso, o processo envolve a
saturacdo ao longo da coluna em relagdo ao tempo, espaco e comprimento da mesma,
simultaneamente, enquanto que, nos experimentos em batelada, os parametros variam
somente com o tempo (VOLESKY, 2001).

No processo de adsorcdo, as concentracdes na fase fluida e na fase sélida variam tanto
com o tempo quanto com a posi¢ao na coluna. Quando a alimentagdo € iniciada, a maior parte
da transferéncia de massa ocorre na entrada do leito, onde o fluido entra em contato com o
bioadsorvente. A principio, o s6lido ndo contém o adsorbato e, portanto, a concentracdo deste
no fluido decresce exponencialmente a zero antes de alcancar o final da coluna. Com o tempo,
a regido inicial do leito torna-se saturada, fazendo com que a adsor¢do ocorra de forma
ascendente ou descendente em dire¢do ao interior do leito, de acordo com a fluidodinamica do
sistema. Com isso, pode-se definir a regido de maior gradiente de concentracdo, ou seja, a
regido ativa do leito como zona de transferéncia de massa (ZTM) (MCCABE; SMITH;
HARRIOTT, 1993).

A concentragdo da solu¢do metdlica € monitorada constantemente na saida da coluna e
a partir dos perfis de concentracdo ao longo do comprimento da mesma € possivel elaborar
uma curva de ruptura que representa a concentracao relativa (C(#)/Cy) versus tempo para a
solucdo que deixa o leito. Figura 6 representa uma curva de ruptura em fluxo ascendente, que
oferece vantagens em relacdo ao descendente por reduzir a formacdo de caminhos
preferenciais e promover maior contato entre a fase fluida e o solido. Inicialmente, a
concentracdo de saida é praticamente nula, aumentando a medida que a coluna se aproxima da
saturacdo. Quando C(#)/Cy atinge um valor limitante aceitdvel, geralmente 0,05, tem-se o
ponto de ruptura da coluna, caracterizado por um tempo de ruptura (¢,). A partir deste ponto, a
concentracdo passa a crescer acentuadamente até atingir metade da concentragdo de entrada
no leito, no tempo fy5. Posteriormente, cresce mais lentamente até atingir a saturacao (C(¢)/Co

= 1,0), no tempo de saturacdo t, (MCCABE; SMITH; HARRIOTT, 1993).
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Figura 6: Representacdo de uma curva de ruptura em fluxo ascendente.

1~ T
|
s | |
S |
= 0,5
S | l
|
' |
0 I
tr tO,S ts

Fonte: adaptado de McCabe, Smith e Harriott (1993)

A partir das curvas de ruptura obtidas, € possivel calcular a capacidade de remog¢do do
solido adsorvente através dos parametros g € g, (mmol/g), calculados pelas Equagdes 33 e 34,
respectivamente. O primeiro, também chamado de capacidade de sorcdo estequiométrica,
representa a quantidade de adsorbato removida até a saturacio do leito, enquanto o segundo se
refere a quantidade util removida até a ruptura. Dentro das equagdes, Q € a vazao volumétrica
da solu¢do (mL/min), Cy é a concentracdo inicial de adsorbato no leito (mmol/L), C(¢)
representa a concentracdo de adsorbato na solu¢do no instante ¢ (mmol/L), m é a massa seca
de adsorvente (g), enquanto ¢, e ¢, sdo, respectivamente, os tempos de saturagdo (ou tempo
estequiométrico) e ruptura determinados experimentalmente (min).

_ GQ fts C(t)) (33)

_ GQ ftr C(t)) (34)

Apesar de ser facilmente obtido experimentalmente através das curvas de ruptura, o
tempo estequiométrico também pode ser calculado pelos principios e dados obtidos em
batelada, utilizando-se parametros como velocidades superficial (up) e intersticial (u;), e
capacidade maxima de adsorcdo (gm. ou Kr) fornecida pelo ajuste dos dados de equilibrio.
No entanto, quando se trata de sistemas dinamicos de adsorcdo, aplicar equacdes que
envolvam estados de equilibrio pode levar a conclusdes equivocadas, sendo, portanto, mais
adequado extrapolar os dados de sor¢do laboratoriais obtidos em sistema continuo, aplicando

modelos matemdticos. As Equacdes Al-A4 necessdrias para o cdlculo do ¢, tedrico a partir
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dos dados de sorcdo obtidos em batelada sdo apresentadas na se¢do Apéndice I (BARBOSA,
2015).

A altura da zona de transferéncia de massa (hzz,) indica se a capacidade de adsorcao
do sélido estd sendo utilizada de maneira eficiente, sendo que uma ZTM estreita implica maior
eficiéncia até o ponto de ruptura e, consequentemente, redu¢do de custos com regeneracdo
(MCCABE; SMITH; HARRIOTT, 1993). Equacdo 35 fornece o valor de Az do sistema

(cm), em que &y, corresponde a altura do leito (cm).

hyry = hy (1 _ ﬂ) (35)

s

As porcentagens de remogdo obtidas até a ruptura (Rem,) e saturagdo total (%Remy) do

leito sdo calculadas a partir das Equacgdes 36 e 37, respectivamente.

%Rem =(ﬂ) 100 (36)
" COQtr
. _(asm
/oRems— W 100 (37)
0% s

2.2.5.1 Modelo de Thomas

O modelo de Thomas é um dos mais gerais e amplamente utilizados para predizer
curvas de ruptura. A equagdo assume que a dispersao axial dentro da coluna € insignificante, e
que a cinética de sorcdo segue a reacdo de pseudossegunda ordem que se reduz a isoterma de
Langmuir, no equilibrio (THOMAS, 1944). A derivacido baseada na cinética de reacdo de
segunda ordem constitui a principal fraqueza do modelo e pode gerar discrepancias quando
este método € aplicado, j4 que o processo de adsor¢do também pode ser afetado pela
transferéncia de massa entre as fases. A expressao é como segue, em que Cy (mmol/L) € a
concentracdo da solu¢do na entrada do leito, kz; € a constante cinética de adsorcdo
(L/mmol.min), g7, representa a capacidade médxima de adsorcdo predita pelo modelo de

Thomas (mmol/g), m (g) € a massa de adsorvente, e ¢ (min) representa o tempo.
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ce) 1
o 14 exp (kTthThm - kThCOt)

(38)

2.2.5.2 Modelo de Yan

O modelo desenvolvido por Yan, Viraraghavan e Chen (2001) minimiza os erros de
predi¢do nos pontos iniciais e finais da curva de ruptura, como os encontrados pela aplicacio
dos modelos de Thomas. O modelo € descrito pela Equacdo 39, na qual by (L) e ay sdo
parametros fornecidos pelo ajuste. A capacidade maxima de adsor¢do do adsorvente (gy) pode

ser calculada a partir do valor de by através da Equacao 40, em que gy € expresso em mmol/g.

c(w_, (39)
Co 1+ (g_yt)“y
by =" (40)

2.2.5.3 Modelo de Yoon-Nelson

Yoon e Nelson (1984) desenvolveram uma equagdo relativamente simples, pois nao
requer dados detalhados sobre as caracteristicas do adsorbato, o tipo de adsorvente e as
propriedades fisicas do leito de adsorcdo. Equacdo 41 representa o modelo, em que kyy
(1/min) € a constante de adsor¢@o e 7 (min) € o tempo necessdrio para a saturacdo de 50% do

adsorvente. A capacidade maxima de adsor¢do gyy (mmol/g) pode ser calculada pela Equagao

42:

C(t) 1
Co 1+ exp(kyy(t — 1))

(41)

7Cy 0

qyn = (42)
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2.3 Planejamento de Mistura

Planejamentos de mistura apresentam uma diferenca importante em relagdo aos
demais, pois permitem investigar a influéncia das propor¢des de cada componente nas
propriedades da mistura e, consequentemente, na varidvel resposta, em vez de seus valores
absolutos (BARROS NETO; SCARMINIO; BRUNS, 2001). Considerando que estudos de
adsor¢do multicompostos buscam pela maximiza¢do da capacidade de adsor¢cdo ou pela
maxima remocdo de um determinado composto sem alterar o volume total da mistura, este
tipo de planejamento pode contribuir de maneira expressiva para a compreensdo e/ou
potencializacdo do sistema adsorvente-metais baseando-se apenas na variacdo da composi¢ao
da solucao.

Para alterar a formulagdo de uma mistura de ¢ componentes (fatores) e seu efeito na
varidvel resposta, as novas propor¢cdes de cada fator devem ser nido negativas e obedecer a
Equacgdo 43, onde x; representa a proporcdo do i-ésimo componente e o espago amostral fica

restrito a um espago chamado simplex.

q
zxi =100% =1 parai=1,2,..,q (43)

i=1

Observa-se que, devido a restricdo imposta pela Equacdo 43, os fatores sao
linearmente dependentes, de forma que a alteracdo na propor¢do de um componente acarreta
alteracdes nas propor¢des dos demais elementos da mistura. Para misturas bindrias, a Equacgdo
43 ¢ reduzida, obtendo-se a Equacdo 44, enquanto sistemas compostos por 3 fatores sdo

representados pela Equacgao 45.

X1 +x, =1 (44)

X1 +x,+x3=1 (45)
A mistura de dois componentes € representada por uma reta (x; = / — x;) sobre a qual

os pontos referentes a todas as possiveis combinacdes entre tais fatores encontram-se

localizados (Figura 7a). Por outro lado, a restri¢io imposta pela Equacdo 45 define a regidao

experimental do sistema terndrio como um tridngulo equildtero inscrito em um cubo, no qual
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os vértices representam as propor¢oes de cada componente na sua totalidade (Figura 7b) e
todos os pontos experimentais devem estar contidos sobre a linha ou dentro do tridngulo,
formando misturas compostas por um elemento puro ou por interagdes bindrias e terndrias
entre os mesmos. Deste modo, os pontos contidos no interior do tridngulo representam as
misturas, nas quais nenhum dos componentes estd ausente (x;>0,x2>0 e x3 >0)

(CORNELL, 2002).

Figura 7: Espaco simplex para sistemas (a) binarios e (b) ternérios.
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Fonte: adaptado de Barros Neto, Scarminio e Bruns (2001).

Assim, uma mistura de ¢ componentes cujos experimentos representem um modelo
polinomial de grau m no espacgo simplex com pontos uniformemente arranjados possui um
planejamento de rede denominado rede simplex-lattice {q, m}, no qual as proporcdes
assumidas para cada componente correspondem a m + [ valores de 0 a 1, conforme expresso

pela Equagdo 42 (SCHEFFE, 1958).

X =0 1 (46)

1 2
) m ) m )
Para modelar misturas de g componentes, a func¢ao polinomial geral de grau m {gq, m}

tem a seguinte forma, na qual f representam os coeficientes do modelo enquanto x;x; € xi

representam as propor¢des das varidveis de entrada (SCHEFFE, 1958):
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Y = Z Bix; + Z Bijxixj + Z BijkXiXjXy + -+
1<i=q 1<i<j<q 1<i<j<k=q
+ z Bisiy..inXiyiy..in (47)

Desta forma, a Equacao 43 pode ser simplificada de acordo com a rede simplex {q, m}
analisada. Se m = 1 e g = 3, obtém-se o modelo aditivo, ou linear, que representa a forma mais
simples do polindmio geral (Equagdo 48). Caso o modelo linear ndo se mostre satisfatorio,
pode-se tentar ajustar um modelo quadratico (m = 2), que consiste no modelo linear acrescido
de termos cruzados que descrevem as interacOes entre dois componentes (Equacdo 49).
Entretanto, efeitos nao aditivos envolvendo a presenca simultinea de trés componentes podem
ocorrer, fazendo com que um modelo que contenha termos ctbicos seja mais adequado.
Diante disso, se m = 3, obtém-se o modelo cibico completo apresentado na Equacdo 50, na
qual y12, v13 € 23 podem ser chamados de coeficientes cubicos do sinergismo bindrio entre os

componentes (BARROS NETO; SCARMINIO; BRUNS, 2001; SCHEFFE, 1958).

Y = Bixy + Baxs + Paxs (48)

Y = Bix; + Boxy + Paxs + Braxi Xy + PraxiXz + PazXaxs (49)

Y= f1x1 + B2xy + B3xs + Pr2X1Xp + f13X1X3 + Pa3XaXz + V12X X2 (X — Xx3)
+ V13X1X3 (X1 — X3) + V23x2X3(X3 — X3) + B123X1X2X3 (50)

O numero de experimentos a ser explorado em um planejamento de mistura depende
tanto da quantidade de fatores analisados quanto do modelo polinomial através do qual € feito
o ajuste dos resultados experimentais (CORNELL, 2002). Desta forma, como a Equacao 50
possui dez termos, no minimo dez experimentos seriam necessarios para determinar os
valores de todos os seus coeficientes, 0 que para muitas praticas pode ser um exagero ou até
mesmo inviavel. Eliminando os termos yi2, Y13 € Y23, obtém-se o modelo cubico especial
(Equagdo 51), que possui apenas um termo a mais que o modelo quadrético e, portanto, sO

precisa de um ensaio adicional.

Y = Bix; + Boxy + Paxs + Brax1 Xy + P13x1Xs + PazXy Xy + P13y XaXs (51)
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Este termo cubico adicional pode ser obtido inserindo ao planejamento de
experimentos um ponto central que corresponde a mistura terndria em partes iguais
(Equagdo 52). Desta forma, obtém-se o planejamento de mistura simplex-centroide (BARROS

NETO; SCARMINIO; BRUNS, 2001).

[SSRINTY
Wl =
W[ =
N————

(X1, X2, Xx3) = ( (52)

)

Outra variagdo deste tipo de planejamento experimental, consiste na inser¢do de outros
trés pontos adicionais igualmente espagcados no simplex, a fim de identificar com maior

precisdo os efeitos de interacdo (sinérgicos e/ou antagbnicos) envolvidos no processo (Figura

8).

Figura 8: Espaco simplex-centroide com trés pontos adicionais.
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Considerando que cromo, niquel e zinco sdo metais toxicos comumente encontrados
em efluentes galvanicos compondo misturas (INEA, 2013), assim como em &4guas pluviais
devido ao acimulo no ambiente ou até mesmo ao desgaste de tubulagdes, um planejamento de
mistura simplex-centroide com trés pontos adicionais foi utilizado no estudo cinético desta

tese, a fim de identificar os efeitos sinérgicos e/ou antagdnicos das formula¢des das misturas
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na capacidade total de bioadsor¢do, bem como os efeitos de interacdo entre os componentes e

o bioadsorvente com um menor niimero de experimentos.
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CAPITULO 3 - MATERIAL E METODOS

A metodologia empregada neste estudo foi dividida em cinco etapas principais:

e Preparo do bioadsorvente, incluindo a coleta das algas e extracdo do alginato;

e Ensaios de bioadsorcdo de Cr(Ill) em batelada e em coluna de leito fixo, e aplicacao
de modelos matematicos para verificar os mecanismos envolvidos no processo;

e Ensaios de bioadsor¢do multicompostos de Cr(III), Ni(II) e Zn(II) em batelada e em
coluna de leito fixo, e aplicagao de modelos matematicos para verificar os mecanismos
envolvidos no processo;

e (Caracterizacdo do bioadsorvente antes e apOs o contato com os fons metélicos;

e Ensaios de bioadsor¢do com efluentes reais em batelada e em coluna de leito fixo.

3.1 Preparo do bioadsorvente

A biomassa de algas marrons da espécie S. filipendula foi coletada na Praia das
Cigarras, Sdo Sebastido (SP), em novembro de 2015 e transportada sob refrigeracdo. As algas
foram exaustivamente lavadas, secas a 60 °C por 24 horas, trituradas e peneiradas (#16 e #32)
para obter um diametro médio de 0,737 mm (Figura 9a).

A extracdo do alginato foi realizada de acordo com a metodologia proposta por
McHugh (1987), pela qual o alginato insoluvel da parede celular foi convertido para uma
forma soluvel (LARSEN et al., 2003). Primeiramente, 15 g de algas foram colocados em
contato com 500 mL de formaldeido 0,4% (v/v) por 30 minutos, sob agitacdo. No segundo
estagio, a biomassa de algas foi filtrada e lavada com 4gua deionizada, sendo adicionada a
500 mL de 4cido cloridrico 0,1 mol/L por 2 horas, sob agitacdo. As etapas de lavagem com
formaldeido e 4cido cloridrico foram feitas com o intuito de retirar compostos fendlicos e
clarificar o material. Posteriormente, a extracdo do alginato foi feita com 350 mL de
carbonato de s6dio 2% (m/v), sob agitacdo por 5 horas a 60 °C. A mistura viscosa foi filtrada
a vdcuo, separando o residuo s6lido da solu¢do de alginato (Figura 9b). O alginato contido no
filtrado foi precipitado com etanol na propor¢do 1:1 v/v (Figura 9c) e seco a 60 °C. A
precipitacdo do alginato com etanol leva a um melhor rendimento e propriedades reolégicas
com um menor nimero de etapas de extracdo (GOMEZ et al., 2009). O residuo sélido gerado
pela extracdo (Figura 9d) foi exaustivamente lavado com agua ultrapura (10 vezes) e seco a

60 °C (Figura 9¢e). Conforme empregado em estudos anteriores (BERTAGNOLLI, 2013;
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CARDOSO, 2017; GONCALVES, 2016), o residuo (RES) também foi peneirado (#16 e #32)
para obter um didmetro médio de 0,737 mm para ser utilizado como bioadsorvente neste
estudo. Os rendimentos de alginato e de RES foram calculados de acordo com as Equagdes

53 e 54:

) massa final de alginato seco
% Rend (alginato) = ( * 100 (53)
massa seca de alga antes da extragao
massa final de RES seco
% Rend (RES) = ( _ ) 00 (54)
massa seca de alga antes da extracao

Figura 9: Representacdo das etapas de extracdo do alginato: (a) S. filipendula seca; (b)
solugdo de alginato extraido; (c) alginato precipitado; (d) residuo imido; (e) residuo seco.

Fonte: acervo pessoal.

Biomassas de algas e seus derivados cont€m compostos organicos que podem ser
dissolvidos durante o processo de sor¢do, levando ao aumento do pH do sistema e a
consequente precipitacdo dos fons metdlicos. De acordo com Kleiniibing (2009), tratamentos
acidos podem ser aplicados e, no caso de residuo, também facilitaria o controle do pH durante
a bioadsor¢do, ja que a extracdo feita em meio alcalino deixa o residuo levemente basico.

Entretanto, Bertagnolli (2013) avaliou a influéncia da acidificacio na capacidade de
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bioadsor¢do do residuo da extracdo de alginato da alga S. filipendula e observou uma redugao
de 21% na remocdo de Cr(II) em comparagdo ao residuo ndo acidificado. Portanto, apesar de
facilitar o controle do pH do sistema durante os ensaios, optou-se por utilizar a biomassa sem

tratamento acido.

3.2 Preparo das solucoes metalicas

Para todos os ensaios de bioadsor¢ao, solugdes metdlicas de Cr(IIl), Ni(Il) e Zn(II)
foram preparadas a partir de sais de nitrato de cromo [Cr(NOs3);.9H,O, Neon], nitrato de
niquel [Ni(NOs3),.6H,O, Dindmica] e nitrato de zinco [Zi(NOs3),.6H,0O, Synth], em &4gua
ultrapura (Milli-Q® Reference, Millipore).

3.3 Especiacao Metalica

Os diagramas de especiacdo fornecem a distribui¢do das espécies metalicas no sistema
em funcdo do pH da solucdo (VANBRIESEN et al., 2010), evitando a precipitacdo dos ions
metdlicos na forma de hidroxido (MALAMIS; KATSOU, 2013). Neste estudo, os diagramas
para Cr(IIl), Ni(I) e Zn(Il) em sistemas multicomponentes (bindrios e terndrios) foram
simulados pelo software Visual MINTEQ 3.1 (GUSTAFSSON, 2012) com fracdes
equimolares de cada componente e concentragdo total de 10 mmol/L que corresponde a
maxima utilizada nos ensaios de bioadsor¢io multicompostos. A distribuicdo metalica do
cromo em sistema simples foi realizada na concentracio de 18 mmol/L que também
corresponde 2 médxima utilizada nos ensaios monocomposto.

Simulagdes feitas pelo software Visual MINTEQ sdo bastante comuns em estudos de
adsor¢cdo (ANDRADE; SILVA, VIEIRA, 2018; WANG, et al. 2019), permitindo considerar

propriedades das solugdes aquosas, como concentragdo de fons metélicos, pH e forca idnica.

3.4 Ensaios de bioadsorc¢ao

Embora este estudo vise explorar a bioadsor¢ao de Cr(III), Ni(II) e Zn(Il) a partir de
sistemas multicompostos utilizando o residuo da extracdo de alginato da alga marrom
brasileira Sargassum filipendula como adsorvente, a bioadsorcio de cromo em sistema

monocomposto também foi realizada para obter os dados experimentais € os parametros
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ajustiveis fornecidos pelos modelos aplicados. Bertagnolli, da Silva e Guibal (2014) ja
haviam investigado a bioadsor¢dao de Cr(III) pela mesma biomassa, mas empregando pré-
tratamentos e condicdes experimentais distintos. A bioadsorcao de Ni(Il) e Zn(II) em batelada
e em coluna de leito fixo foram investigados, respectivamente, por Gongalves (2016) e
Cardoso (2017) em colaboragdo com o autor desta tese. Os resultados obtidos em sistema
continuo estdo reportados na literatura cientifica (CARDOSO et al., 2018; MOINO et al.,
2017).

Para facilitar a compreensdao, os procedimentos e as condi¢cdes experimentais
utilizadas nos ensaios de bioadsor¢c@o sdo apresentados em duas se¢des. A primeira engloba a
metodologia aplicada na remocdo de Cr(IIl) em sistema simples, enquanto a segunda se refere
aos sistemas multicompostos, ou seja, misturas bindrias (Cr-Ni, Cr-Zn e Ni-Zn) e terndrias

(Cr-Ni-Zn).
3.4.1 Ensaios de bioadsor¢ao monocomposto
3.4.1.1 Estudo cinético

As cinéticas de bioadsor¢cdo de Cr(IIl) em sistema monocomposto foram obtidas em
batelada a temperatura ambiente (25 °C), com 1 g de RES adicionado a 500 mL da solugao
metdlica sob agitacdo constante em diferentes concentracdes iniciais (1, 1,5 e 2 mmol/L).
Definido a partir da especiagcdo metdlica (item 3.3), o pH das soluc¢des foi mantido em 3,5 e
controlado com HNO; (0,1 mol/L). Aliquotas foram retiradas em intervalos de tempo
pré-determinados (0—1440 min) e analisadas por Espectroscopia de Absor¢cao Atdmica, EAA
(AA-7000, Shimadzu), para medir a concentracio residual de ions metdlicos na solu¢do no
tempo t. A concentracdo adsorvida no RES (g) e a eficiéncia de bioadsor¢do (%E) foram

determinados de acordo com as Equacdes 55 e 56:

(Co—cO)V
m

q(t) = (55)

Co—C
%E = (%).100 (56)
0
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Os modelos cinéticos de pseudoprimeira e pseudossegunda ordem, difusdo
intraparticula, Boyd e resisténcia a transferéncia de massa em filme externo (Equacdes 1-15)
foram ajustados aos dados experimentais por regressdo ndo-linear utilizando os softwares
Origin® 8.0 e Maple 17.

A representatividade dos modelos cinéticos foi avaliada pelo coeficiente de
determinacgdo (R?), desvio médio relativo (DMR), critério corrigido de Akaike (AICc) e peso
de Akaike (w), sendo que, de acordo com os valores de AICc, a escolha do melhor ajuste em
um conjunto de modelos € feita pelo que possui o menor AI/Cc, enquanto maiores valores de w
implicam maior grau de relevancia, onde a soma dos pesos € igual a 1 (BONATE, 2006). As
equagdes utilizadas para os calculos de R? DMR, AIC. e w sdo fornecidas na secdo
Apéndice II (Equagdes AS5-A9).

No ajuste cinético, os valores de AICc foram calculados apenas para os modelos de
pseudoprimeira ordem, pseudossegunda ordem e resisténcia a transferéncia de massa em

filme externo, ja que o modelo de Boyd ndo compara valores de ¢(#) experimentais e preditos,

e o de difusdo intraparticula ndo se ajusta a0 mesmo nimero de pontos experimentais.
3.4.1.2 Estudo de equilibrio

No estudo de equilibrio monocomposto, as isotermas foram construidas a partir de
uma série de solugdes de Cr(Ill) com diferentes concentracdes (0,5—18 mmol/L) colocadas em
contato com uma dosagem de RES de 2 g/l e mantidas em contato pelo tempo necessario
para que o sistema atingisse o equilibrio. Todos os ensaios foram mantidos sob agitacdo
constante (150 rpm) utilizando um shaker com controle de temperatura (Jeio Tech, Si-600R)
que permitiu o estudo em diferentes condi¢des (20, 30, 40 e 50 °C). O pH das solucdes foi
mantido em 3,5 e controlado com HNO3 (0,1 mol/L). As concentragdes inicial e final das
solucdes metdlicas foram medidas por EAA (AA-7000, Shimadzu), e a concentracio

adsorvida no RES no equilibrio (g.,) foi determinada como segue:

(Co— Ceq)V
m

eq = (57)

Os modelos de Langmuir, Freundlich e Dubinin-Radushkevich (Equacdes 16-21) foram

ajustados aos dados experimentais para andlise do mecanismo e da natureza do processo de
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sor¢do. A qualidade dos ajustes foi avaliada pelos valores de R?, DMR, AICc e w. O estudo

termodinamico foi realizado de acordo com as Equagdes 22-28.

3.4.1.3 Ensaios em coluna de leito fixo

Os experimentos de bioadsor¢do de Cr(IIl) em coluna de leito fixo, conduzidos em
sistema dinamico (continuo), foram realizados para determinar a vazdo e a concentragao que
promoveram a maior eficiéncia de remog¢ao do ion trivalente, e proporcionaram o maior
proveito da capacidade de sor¢do do bioadsorvente.

Os resultados foram comparados aos ja reportados por Moino et al. (2017) e Cardoso
et al. (2018) para determinar as condi¢des experimentais empregadas na bioadsor¢cdo continua
dos metais estudados (Cr, Ni e Zn) em mistura. Investigando as mesmas condi¢Oes
experimentais para bioadsor¢do de Ni e Zn pelo RES, os autores alcancaram maior utilizacdo
da capacidade adsortiva da coluna aplicando a vazdo de 0,5 mL/min e 1 mmol/L de
concentracdo da solucao de entrada.

Todos os ensaios foram realizados em coluna de vidro (0,6 cm de didmetro interno e 7
cm de altura) acoplada a uma bomba peristiltica (Masterflex®) e a um coletor de fracdes
automético (FC 203B, Gilson), em temperatura ambiente (25 °C) e o pH da solu¢dao metélica
ajustado em 3,5. A coluna foi preenchida com 0,3 g de RES com diametro médio de 0,737
mm, que foram previamente hidratados por 12 horas. O leito foi vedado nas duas
extremidades para evitar o arraste das particulas e alimentado com a solu¢do de cromo em
fluxo ascendente, enquanto aliquotas foram retiradas em intervalos de tempo pré-
determinados para constru¢do das curvas de ruptura (C(¢)/Cy versus t).

A vazdo de alimentacdo do leito foi determinada pelo estudo fluidodindmico, no qual
se fixou a concentracdo inicial de cromo em 1 mmol/L e variou-se a vazdo em 0,5, 0,8 e
1 mL/min. A eficiéncia da bioadsorcdo e melhor vazio foram determinados de acordo com os
parametros descritos no item 2.2.5. Determinada a vazao, a etapa subsequente envolveu a
variacdo das concentracdes iniciais da solu¢do metdlica na entrada da coluna para investigar
seu efeito na eficiéncia de remocdo de cromo. As concentragdes iniciais de 1,5 e 2 mmol/L
foram avaliadas, e os pardmetros descritos no item 2.2.5 foram utilizados para determinar a

melhor condicio experimental.
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As curvas de ruptura obtidas foram ajustadas pelos modelos de Thomas, Yan e
Yoon-Nelson através do software Maple 17, e a qualidade dos ajustes foi avaliada pelos

valores de R?, DMR, AICc e w (Apéndice II, Equacdes A5-A9).

3.4.2 Ensaios de bioadsor¢ao multicompostos

3.4.2.1 Estudo cinético

No estudo cinético em sistema multicompostos, um planejamento de mistura
simplex-centroide com trés pontos adicionais fornecido pelo software Statistica (versdao 10.0,
StatSoft® Inc) foi utilizado como ferramenta para investigar os efeitos sinérgicos e/ou
antagdnicos dos componentes da mistura na variavel resposta, definida como capacidade total
de bioadsorcdo (g;) simultanea de Cr(II), Ni(Il) e Zn(II). Estes foram definidos como
varidveis de entrada e designados como x;, x; € x3, respectivamente (SCHEFFE, 1958).

Conforme apresentado na Figura 10, o espaco simplex-centroide investigado nesta tese
possui dez experimentos distintos, nos quais as fracoes molares foram definidas de forma que
cada componente fosse estudado em seis niveis diferentes (0, 1/6, 1/3, 1/2, 2/3 e 1) sem alterar
a concentracdo total das solucdes. Desta forma, os pontos localizados nos vértices
representam as solucdes simples (Cr, Ni e Zn), as arestas representam as misturas bindrias
(Cr-Ni, Cr-Zn, Ni-Zn) e os pontos no interior representam as composi¢cOes das misturas
ternarias (Cr-Ni-Zn).

As solucdes metdlicas foram preparadas com a concentragao inicial total de 2 mmol/L
e pH mantido em 3,5 com HNOj3 (0,1 mol/L). O ponto central foi realizado em triplicata, para
verificar a reprodutibilidade dos ensaios de adsor¢do.

Os modelos de regressao linear, quadratico e cubico especial (Equacdes 48-49, 51)
foram ajustados aos dados experimentais, com um p-valor aceitdvel estabelecido como
p < 0,05 e o coeficiente de determinacdo como R? > 0,9. As propor¢des de cada metal (x;, x; e
x3) foram definidas como varidveis de entrada, enquanto ¢; (mmol/g) representa a variavel
resposta predita. A andlise de varidncia (ANOVA) foi realizada pelo software Statistica,
permitindo determinar os coeficientes de regressdo e seus efeitos, assim como o gréafico de
contorno para encontrar a regido ideal para maximizar a varidvel resposta capacidade total de

bioadsor¢ao (g).
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Figura 10: Espaco simplex-centroide e fracdes molares utilizadas no planejamento de mistura
para bioadsor¢ao multicompostos de Cr(III), Ni(II) e Zn(II).
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Além dos doze ensaios de adsor¢do relacionados ao planejamento de mistura simplex-
centroide, outros experimentos envolvendo a variacdo da concentracdo inicial total (Cyp;) em
1, 2 e 3 mmol/L e das fragdes molares nos sistemas bindrios (1/4 e 3/4) foram realizados a fim
de ampliar o espaco amostral e explorar a fundo os efeitos de interacdo entre os metais
estudados. A Tabela 7 apresentada posteriormente na se¢do 4.4.1 sumariza as composicoes de
todos os ensaios realizados.

Os experimentos foram conduzidos conforme descrito no item 3.4.1.1, assim como a
quantidade adsorvida no RES e a eficiéncia de remocado foram calculados de acordo com as
Equacdes 55 e 56, respectivamente. Os modelos cinéticos de pseudoprimeira, pseudossegunda
ordem, difusdo intraparticula, Boyd e resisténcia a transferéncia de massa em filme externo
(Equagdes 1-15) foram ajustados aos dados experimentais por regressao nao-linear utilizando

os softwares Origin® 8.0 e Maple 17.
3.4.2.2 Estudo de equilibrio
Para os ensaios de equilibrio multicompostos, as misturas foram preparadas com

diferentes fracdes molares de cada metal, obtendo solugdes de concentragdes iniciais totais

variando de 0,5 a 10 mmol/L.
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Devido a complexidade dos ensaios de adsorcdo envolvendo misturas, um
planejamento de experimentos ndo foi utilizado no estudo de equilibrio multicompostos.
Portanto, as composi¢des das misturas nao foram definidas pelos mesmos critérios adotados
na se¢do 3.4.2.1, e cada componente foi estudado em seis niveis diferentes: misturas bindrias
(1/4, 1/2 e 3/4) e misturas terndrias (1/6, 1/3 e 2/3). Desta forma, foi possivel observar o
comportamento do sistema adsorvente-metais em diferentes formulacoes.

As condicdes de temperatura, agitacdo, pH e dosagem de RES foram mantidas como
previamente descrito no item 3.4.1.2. As quantidades adsorvidas no RES no equilibrio foram
calculadas pela Equacao 55.

Equacdes 29-32 representam os modelos de equilibrio desenvolvidos para sistemas
multicompostos Equacdo Estendida de Langmuir (EEL), Langmuir Competitivo
Modificado (LCM), Langmuir ndo Competitivo (LNC) e Langmuir-Freundlich (L-F) que
foram ajustados aos dados experimentais sem linearizacdo pelo Maple 17. Os parametros
ajustdveis de cada equagdo foram determinados pela minimiza¢do da soma dos quadrados dos

erros da funcdo objetivo (Fob) (Equacdo 58), na qual ¢’

e ¢“¥ (mmol/g) representam as
capacidades de adsor¢do predita e experimental, respectivamente, os indices “i” e “k”

identificam o cdtion e o ponto experimental.

2 n
2
Fob =" (al1s — 2% (58)

i=1k=1

Para sistemas competitivos, o coeficiente de seletividade (o) indica como a adsorcao
de um composto da mistura € favorecida em relagdo aos outros. Os valores de o podem ser
determinados usando a Equac¢do 59, na qual X e Y representam a fracdo molar do componente
nas fases sdlida e liquida, respectivamente, no equilibrio. Os subscritos i e j identificam os

ions metdlicos da mistura que estao sendo comparados (RUTHVEN, 1984).

_ Xi/X;

Y=Yy,

(59)
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3.4.2.3 Ensaios em coluna de leito fixo

Os experimentos de bioadsor¢cao multicompostos em coluna de leito fixo, conduzidos
em sistema dindmico (continuo), foram realizados em coluna de vidro (1,4 cm de didmetro
interno e 14 cm de altura) acoplada a uma bomba peristéltica (Masterflex®) e um coletor de
fracdes automatico (FC 203B, Gilson), em temperatura ambiente (25 °C) e o pH da solucao
metdlica ajustado em 3,5. A coluna foi preenchida com 3 g de RES de 0,737 mm de didmetro
médio que foram previamente hidratados por 12 horas. Assim como no sistema
monocomposto, o leito foi vedado nas duas extremidades para evitar o arraste das particulas
adsorventes e alimentado com a solu¢do metélica em fluxo ascendente, enquanto aliquotas
foram retiradas em intervalos de tempo pré-determinados para constru¢do das curvas de
ruptura (C(t)/Cy versus t). A vazdao de alimentagdo do leito foi determinada pelo estudo
fluidodinamico (0,5 mL/min), e a concentracdo total inicial das solu¢des metdlicas foi fixada
em 1 mmol/L. Os parametros descritos no item 2.2.5 foram utilizados para avaliar o processo
de bioadsor¢ao.

As curvas de ruptura obtidas foram ajustadas pelos modelos de Thomas, Yan e
Yoon-Nelson através do software Maple 17. Os coeficientes de seletividade (a) foram
calculados de acordo com a Equagdo 59, utilizando q; (Equacdo 33, secdo 2.2.5) como a

fracdo molar do adsorbato na fase sélida.

3.5 Caracterizaciao do bioadsorvente

3.5.1 Analise morfologica, mapeamento e estimativa da composicao quimica

Microscopia eletronica de varredura equipada com Espectroscopia de raios X por
dispersdo de energia (MEV-EDX) (LEO 440i/6070) foi utilizada para estimar a composi¢cao
quimica e a distribui¢do dos fons metdlicos na superficie do bioadsorvente. Amostras da alga
S. filipendula e do residuo pré (RES) e p6s bioadsor¢ao (Cr-RES, Cr-Ni-RES, Cr-Zn-RES,
Ni-Zn-RES e Cr-Ni-Zn-RES) foram avaliadas. Para as analises, foram utilizadas amostras
expostas as solucdes metdlicas de concentracdo inicial total de 3 mmol/L. As micrografias
foram capturadas com aumento de 1500x, tensdo superficial de 15 kV e corrente de feixe de

50 pA. Para a obten¢@o dos espectros de raios X, tensdo superficial de 20 kV e corrente de
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feixe de 800 pA foram aplicados. As andlises foram realizadas no Laboratério de Recursos

Analiticos e de Calibragdao (LRAC), Unicamp.

3.5.2 Determinacao da composi¢ao quimica

Considerando as caracteristicas qualitativas das andlises de EDX, as amostras de
biomassa foram digeridas em micro-ondas (micro-ondas Multiwave ECO, Anton Paar) a fim
de determinar com maior precisdo a quantidade de ions metdlicos presentes nas mesmas. As
digestdoes foram realizadas em reatores de teflon a 185 °C por 35 min, com 1 mL de 4gua
ultrapura, 2 mL 4cido cloridrico (TraceMetal Grade, Fisher Scientific) e 1 mL de HNO;
(TraceMetal Grade, Fisher Scientific) para 0,5 g de amostra. As concentracdes dos ions
metdlicos foram determinadas por Espectrometria de Emissdo Atdmica por Plasma
Indutivamente Acoplado, ICP-AES (Inductively Coupled Plasma Atomic Emission
Spectrometry, em inglés, Varian 720-ES) e por Espectrometria de Massas por Plasma
Indutivamente Acoplado (Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry, em inglés, 7700x
Agilent), ap0s filtracdo com filtros de papel (2,7 pm, Whatman™). Para controle, a digestdao
do branco (4gua + dcido cloridrico + 4cido nitrico) também foi realizada.

As andlises foram conduzidas durante o periodo de estdgio de pesquisa da autora desta
tese no laboratério Reconnaissance et Procédés de Séparation Moléculaire (RePSeM),
Institut Pluridisciplinaire Hubert Curien (IPHC), Université de Strasbourg (Unistra) - Francga
(Setembro/2018 — Dezembro/2018).

3.5.3 Capacidade de troca ionica

A capacidade de troca i6nica do bioadsorvente (RES) foi determinada pelo método
descrito por Sostari¢ er al. (2018), no qual os sitios capazes de realizar troca idnica sdo
saturados por acetato de amonio. Neste método, 0,2 g de amostra foram adicionados a 100 mL
de solucdo de acetato de amonio 1 mol/L e mantidos sob agitacdo constante (350 rpm) por 24
horas. Para controle, 0 mesmo procedimento foi feito misturando a mesma quantidade de
amostra com 100 mL de dgua ultrapura em pH natural (~7,5). As amostras foram filtradas e as

concentracdes determinadas por ICP-AES. Ao final, as concentragdes liquidas de cada metal
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liberado foram determinadas pela diferenca entre o liberado em dgua e o liberado em solucdo

de acetato de amonio, no equilibrio. Esta anélise foi conduzida no RePSeM/IPHC/Unistra.

3.5.4 Determinacio dos grupos funcionais

Informagdes sobre os grupos funcionais presentes nas amostras (S. filipendula, RES,
Cr-RES, Cr-Ni-RES, Cr-Zn-RES, Ni-Zn-RES, e Cr-Ni-Zn-RES), assim como variagdes de
frequéncia nos estiramentos e deformagdes angulares apds o processo de sor¢do foram
identificados por espectroscopia de infravermelho com transformada de Fourier (FT-IR)
(Micro Probe, IluminatIR). Os espectros foram obtidos na faixa entre 4000 e 650 cm’, com
resolugdo de 4 cm™. As andlises foram realizadas no Laboratério de Recursos Analiticos e de

Calibragao (LRAC), Unicamp.

3.5.5 Espectroscopia de fotoelétrons excitados por raios X

O estado de oxidacdo e as interacdes dos metais com o bioadsorvente foram
determinados por espectroscopia de fotoelétrons excitados por raios X, XPS (X-ray
photoelectron spectroscopy, em inglés), na qual superficie do material adsorvente é analisada
através da energia de elétrons emitidos apds ser atingida por raios X.

Em duas etapas diferentes, a técnica foi aplicada ao bioadsorvente antes (RES) e apds
a bioadsorcdo (Cr-RES, Cr-Ni-RES, Cr-Zn-RES, Ni-Zn-RES e Cr-Ni-Zn-RES). A primeira,
aplicada as amostras RES, Cr-RES e Cr-Zn-RES, foi realizada no Instituto de Fisica “Gleb
Wataghin” (IFGW), Unicamp, enquanto as amostras RES, Cr-Ni-RES, Ni-Zn-RES e
Cr-Ni-Zn-RES foram analisadas no RePSeM/IPHC/Unistra. O residuo ndo contaminado foi
analisado nas duas etapas, devido aos distintos métodos e equipamentos utilizados.

Na Unicamp, os espectros foram obtidos com um analisador esférico (VSW HA-100)
e radiacdo Al ka (hv = 1486,6 eV), enquanto na Unistra, as andlises foram realizadas em um
Espectrometro Thermo-VG equipado com analisador de elétrons hemisférico CLAM4 (MCD)
e radiagdao Al Ko (hv = 1486, 6 eV) de anodo duplo. A energia de ligacdo de 284,6 eV do
espectro de alta resolu¢do de carbono (Cls) foi utilizada para calibracdo, e equipamentos de

ultra-vdcuo foram aplicados em ambas as andlises (pressdo menor que 10 mbar).
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3.5.6 Determinacao de grupos acidos

A determinagdo dos grupos dcidos foi feita por titulacdo potenciométrica, onde 0,2 g de
RES foram colocados em contato com 100 mL de soluc@o de cloreto de s6dio (1 mmol/L),
sob agitacdo. A titulacdo foi realizada por adicdo gradual de hidréxido de sédio (0,1 mol/L)
(FOUREST; VOLESKY, 1996). Ap6s cada adicdo, as medidas de pH foram feitas utilizando
um pHmetro (PG 1800, Gehaka) quando a taxa do desvio foi menor do que 0,01 pH/min.

3.5.7 Bloqueio dos grupos funcionais

A esterificagdo dos grupos carboxilicos foi realizada suspendendo 2 g de RES em uma
mistura contendo 140 mL de metanol e 1,2 mL de &cido cloridrico concentrado, sob agitacao
continua durante 6 horas a 25 + 0,5 °C (GARDEA-TORRESDEY et al., 1990). Depois, a
biomassa foi exaustivamente lavada com 4gua ultrapura em batelada (14 g/L;
10 min/lavagem) e seca a 60 °C por 24 horas. Apds a esterificagdo, o residuo foi nomeado
RES-esterificado. Em relagdo aos grupos sulfonato, a modificagdo foi feita conforme descrito
para as fungdes carboxilicas. Entretanto, o sistema foi mantido agitado por 4 ciclos de 48
horas (FOUREST; VOLESKY, 1996). A biomassa foi entdo nomeada
RES-esterificado-bloqueado.

Experimentos de bioadsor¢cdo com os diferentes biomateriais (RES, RES-esterificado e
RES-esterificado-bloqueado) foram realizados em temperatura ambiente (25 0,5 °C)
utilizando um shaker com controle de temperatura (Jeio Tech, SI-600R), e agitacdo constante
por 24 horas. Para cada ensaio, 50 mL de solucdo metélica (1 mmol/L) e 2 g/LL de biomassa
foram utilizados. Devido aos diferentes valores de pK, das funcdes dcidas (BHATNAGAR et
al., 2012), os testes foram realizados no pH 3,5 para verificar a capacidade adsortiva depois
da esterificacdo dos grupos carboxilicos, e a avaliacdo das funcdes sulfonicas foi feita em pH
2. Equacgdes 55 e 56 permitiram o cdlculo da quantidade adsorvida e da eficiéncia de

bioadsor¢ao (%E), respectivamente (TAHA et al., 2016).

3.5.8 Porosidade e distribuicao de tamanho de poros

A porosimetria de mercurio foi utilizada para obter a densidade aparente e distribuicao

de tamanho de poros das amostras analisadas (RES, Cr-RES, Cr-Ni-RES, Cr-Zn-RES,



70

Ni-Zn-RES e Cr-Ni-Zn-RES). Foi utilizado o porosimetro AutoPore VI (Micromeritics) com
variacdo de pressao de 0,5 a 60000 psia, pertencente aos Laboratério de Engenharia
Ambiental e Laboratério de Engenharia e Processos Ambientais (LEA/LEPA), da Faculdade
de Engenharia Quimica da Unicamp.

Ja a densidade real das amostras foi obtida através da picnometria a gas Hélio, que
exclui o volume de poros e permite determinar o volume verdadeiro do material. O
equipamento Accupyc II 1340 (Micromeritics) também ¢ pertencente ao LEA/LEPA,
Unicamp. A porosidade das amostras foi calculada pela Equagao 60, na qual ¢p é a porosidade
da particula, paparene € @ densidade aparente do material fornecida pela porosimetria de

mercurio, € p,.q, € 0 valor de densidade fornecido pela picnometria a gas Hélio.

paparente)

£p=1—( (60)

Preal
3.6 Mecanismo de troca ionica: estudo de caso do zinco

Diante das evidéncias de um possivel envolvimento do mecanismo de troca idnica na
bioadsor¢ao dos metais Ni e Zn pelo RES, alguns ensaios de adsorcdo em batelada foram
realizados no intuito de aprofundar as conclusdes em relacido a ao mecanismo.

Para tal, perfis cinéticos de troca i0nica foram obtidos para os metais Zn, Ca, K, Mg e
Na em quatro diferentes meios: (1) 4gua a pH neutro, sem controle de pH; (2) dgua a pH 3,5,
com o controle de pH; (3) solu¢do metélica de zinco (0,1 mmol/L) a pH 3,5, com controle de
pH; e (4) solugdo metdlica de zinco (0,1 mmol/L) a pH 3,5, sem controle de pH. Agua
ultrapura foi utilizada em todos os testes e o ajuste e controle do pH foi feito com solucao
acida de HNOs3 0,1 mol/L. Assim como nos demais ensaios de adsorcao realizados nesta tese,
uma dosagem de 2 g/L. de RES foi utilizada.

Os testes foram conduzidos em triplicata no RePSeM/IPHC/Unistra e os resultados

representam as médias e seus respectivos desvios.

3.7 Ensaios de bioadsorcao com amostras reais

N

Considerando os resultados satisfatorios em relagdo a capacidade adsortiva e

homogeneidade do biomaterial utilizado nesta tese quando aplicado em meios controlados e
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com um nuimero definido de varidveis (componentes), testes adicionais utilizando dguas reais
foram realizados no RePSeM/IPHC/Unistra.

O primeiro passo desta etapa do estudo consistiu na andlise da composicdo de
amostras de dgua contaminadas, dentre as quais quatro foram consideradas mais adequadas
por conter uma ampla gama de metais, incluindo os metais em estudo Cr, Ni e Zn, em maiores
concentracdes: duas provenientes de uma planta de processamento de couro (curtume)
localizado em Estrasburgo — Franca (dguas 1 e 2) e duas retiradas da rede pluvial da cidade

(4guas 3 e 4):

e Agua(l): saida da linha de produgio;
° Agua(2): saida da estagdo de tratamento interno;
e Agua(3): entrada da estaciio de tratamento de dgua da cidade;

e Agua(4): saida da estagio de tratamento de dgua da cidade.

A composicdo das amostras foi determinada por ICP-AES e ICP-MS, quando
necessario, apos filtragao com filtros de fibra de vidro (1,6 um, WhatmanTM) para retirada da
matéria em suspensao.

Os ensaios de adsor¢do em batelada foram realizados em triplicata utilizando a mesma
proporcdo de 2 g/L de bioadsorvente, conforme descrito na se¢do 3.4, com e sem o ajuste €
controle do pH, em temperatura ambiente (25 + 2 °C).

No terceiro estdgio, um ensaio de adsorcdao em coluna de leito fixo foi realizado
apenas com o sistema dgua-RES de maior eficiéncia de remoc¢do em batelada (dgua 1). Para
tanto, foi utilizada uma coluna de 14 cm de altura e 1,5 cm de didmetro interno preenchia com
3 g de RES que foram previamente hidratados por 12 horas, acoplada a um sistema composto
por uma bomba peristéltica (0,15 mL/min) e a um coletor de fracdes automatico, como
descrito no item 3.4.2.3. O leito foi alimentado com a amostra de 4gua contaminada em fluxo
ascendente, enquanto aliquotas foram retiradas em intervalos de tempo pré-determinados para
constru¢do das curvas de ruptura (C(t)/Cy versus t). O pH foi monitorado na entrada e na saida

coluna.
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CAPITULO 4 - RESULTADOS E DISCUSSAO
4.1 Preparo do bioadsorvente

Baseado na Equagdo 53, o rendimento da extracdo do alginato da alga marinha
S. filipendula, foi de aproximadamente 24%, estando de acordo com a faixa de alginato
presente em algas marrons (10 a 40%) (DAVIS; VOLESKY; MUCCI, 2003). Bertagnolli et
al. (2014a) e Kleiniibing et al. (2013) obtiveram rendimentos de aproximadamente 17% na
extracdo de alginato da S. filipendula coletada na mesma regido do litoral de Siao Paulo.
Aplicando metodologias distintas, Kleiniibing (2009) e Torres et al. (2007) obtiveram
rendimentos de 25 e 17% na extragdo do alginato das algas S. filipendula e S. vulgare,
respectivamente, sendo as primeiras coletadas no litoral norte de Sao Paulo, enquanto a
espécie S. vulgare foi proveniente da Regido Nordeste do Brasil.

O residuo sélido gerado pela extracdo correspondeu a aproximadamente 52% da
massa inicial de alga, e a elevada porcentagem de recuperacdo encoraja o desenvolvimento de
pesquisas que busquem por novas aplicagdes para esta biomassa que ndo tem muita

aplicabilidade (MCHUGH, 1987).
4.2 Especiacao metalica

A porcentagem de fons metélicos na solucdo de cromo como fun¢do do pH na
concentracio de 18 mmol/L pode ser observada na Figura 11a. Nota-se que a fracdo de Cr’*
na solu¢do permaneceu dominante abaixo do pH 2,5, enquanto a formagdo de hidréxido de
cromo [Cr(OH);] teve inicio a partir do pH 5,5. Entretanto, a porcentagem de Cr’* caiu
rapidamente com o aumento do pH, atingindo cerca de 40% no pH 4. Nos diagramas obtidos
para misturas na concentragdo total de 10 mmol/L e fracdes equimolares de cada componente
que sdo apresentados na Figura 11(b—e), pdde-se observar o mesmo comportamento para o
cromo em todos os sistemas, enquanto os demais fons metélicos apresentaram um intervalo
maior antes de precipitar como Ni(OH;) e Zn(OH),. As espécies Ni** e Zn** permaneceram

dominantes abaixo do pH 8, em geral.
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Figura 11: Diagramas de especiagdo metdlica em solu¢io aquosa (simulados usando visual
MINTEQ 3.1): (a) Cr, (b) mistura Cr-Ni, (c) mistura Cr-Zn, (d) mistura Ni-Zn e (e) mistura

Cr-Ni-Zn.
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Dittert et al. (2012) observaram o mesmo intervalo de pH para o cromo (1-4), com

precipitacdo acima do pH 5 para concentragdes maiores que 5 mmol/L, e os testes de

bioadsor¢do realizados utilizando biomassa algal revelaram que a eficiéncia de sor¢ao se
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mostrou fortemente relacionada ao aumento do pH da solucdo. Cardoso et al. (2017)
encontraram o fon Ni** e Zn** como espécies dominantes na faixa de pH 1-8, enquanto
Pozdniakova et al. (2016) reportaram o intervalo de 1-7,5 para Zn*". Sheng et al. (2004)
investigaram o efeito do pH na bioadsorcdo de ambos os ions divalentes utilizando biomassa
de Sargassum e observaram que na faixa estudada (2—6) a eficiéncia de remoc¢do também
aumentou consideravelmente com o aumento do pH.

Portanto, decidiu-se por utilizar o pH 3,5 para a realizacdo de todos os ensaios de
bioadsor¢ao (mono e multicompostos), uma vez que tal valor encontra-se relativamente
distante da faixa de precipitacdo do metal limitante (cromo), evitando a formacdo de
compostos insoliveis e garantindo que a maior fracdo possivel de Cr’* em solugdo estivesse

disponivel para sor¢ao.
4.3 Ensaios de bioadsor¢ao monocomposto
4.3.1 Estudo cinético

A Figura 12(a—b) apresenta as curvas cinéticas de bioadsor¢do de Cr(IIl) nas trés
concentracdes iniciais estudadas, assim como os ajustes dos modelos de pseudoprimeira
ordem (PPOR), pseudossegunda ordem (PSOR) e resisténcia a transferéncia de massa em

filme externo (RTMFE), enquanto os parametros ajustdveis sdo mostrados na Tabela 1.

Figura 12: Cinéticas de bioadsor¢do de Cr(III) e ajustes dos modelos cinéticos aos dados
experimentais: (a) pseudoprimeira (PPOR) e pseudossegunda ordem (PSOR), (b) resisténcia a
transferéncia de massa em filme externo (RTMFE).
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Tabela 1: Parametros de ajuste dos modelos cinéticos.

Modelos Contragdo inicial de Cr’* (mmol/L)
1 1,5 2
Gexp 0,388 0,459 0,578
PPOR Geq 0,362 0,433 0,537
k; 0,072 0,099 0,114
R? 0,963 0,979 0,980
DMR 13,9 10,9 15,1
AICc -116,6 -112,1 -96,3
w 0,000 0,000 0,500
PSOR Geq 0,384 0,453 0,566
k> 0,278 0,349 0,312
R? 0,980 0,995 0,988
DMR 7,6 6,5 12,0
AICc -127,3 -135,1 -92.4
w 1,000 1,000 0,000
RTMFE kum 0,044 0,069 0,112
R? 0,977 0,987 0,985
DMR 16,4 13,5 15,1
AICc -109,5 -105,2 -96,3
w 0,000 0,000 0,500
DI k; 0,008 0,008 0,018
c 0,272 0,343 0,371
R? 0,964 0,913 0,794
Boyd R? 0,777 0,582 0,632

Gexp € qeq (mmol/g), k; (1/min), k, (g/mmol.min), k; (mmol/g.mino’s), k., (1/min) e DMR (%); PFOR
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(pseudoprimeira ordem), PSOR (pseudossegunda ordem), RTMFE (resisténcia a transferéncia de massa em

filme externo), DI (difusdo intraparticula).

Na Figura 12a é possivel observar que todas as curvas exibiram comportamento

semelhante, atingindo o equilibrio completo entre 90 (1,5 e 2 mmol/L) € 120 min (1 mmol/L).

Bertagnolli et al. (2014b) encontraram tempo de equilibrio semelhante para a remoc¢do de

Cr(Ill) utilizando a mesma biomassa na concentracio de 1 mmol/L. No equilibrio, as

quantidades adsorvidas no RES foram de 0,388, 0,459 e 0,578 mmol/g, correspondendo a

aproximadamente 72, 54 e 51% de remocgdo para as concentracdes de 1, 1,5 e 2 mmol/L,

respectivamente.

A bioadsorcao de Cr(III) no RES apresentou melhor ajuste de pseudossegunda ordem

em todas as concentragdes iniciais estudadas, exibindo maiores valores do coeficiente de

determinacdo (R?). O menor distanciamento entre os valores de capacidade de adsor¢do (q)

experimentais e preditos, no equilibrio, assim como menores A/Cc e maiores w em duas das

trés concentragdes estudadas corroboram a afirmacao.
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Baseado na hipétese de que o processo envolve quimissor¢do (HO; MCKAY, 1999), o
modelo de PSOR também se ajustou melhor aos dados de bioadsor¢dao de cromo utilizando o
residuo da extracdo de alginato da S. filipendula acidificado (BERTAGNOLLI; DA SILVA;
GUIBAL, 2014) e in natura (CARDOSO et al., 2017). Em média, a constante de taxa de
adsor¢do k; aumentou com o aumento da concentragdo inicial (Tabela 1) devido a maior forca
motriz para a transferéncia de massa em dire¢do a superficie do bioadsorvente, fazendo com
que a saturacao ocorresse mais rapidamente. Este comportamento levou a reducao do tempo
de equilibrio de 120 para 90 minutos.

A equacdo do modelo de difusdo intraparticula prevé multilinearidade, com a presenga
de dois ou mais estidgios de adsor¢do (CHEN; WU; CHONG, 2003; MALASH; EL-
KHAIARY, 2010). Tal comportamento pode ser observado no grafico de g versus >
(Figura 13a), onde a primeira etapa linear representa a adsorcdo na superficie, a segunda
(linha tracejada) é referente a difusdo intraparticula com adsor¢do gradual no interior do

bioadsorvente, e a terceira se refere ao estdgio de equilibrio (CHEN; WU; CHONG, 2003).

Figura 13: Grificos de ¢ versus 1~ referentes ao modelo de difusdo intraparticula (DI).
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Apresentados na Figura 13(b—d), os dados do ajuste linear do segundo estdgio de
adsorcdo foram obtidos no intervalo de 30 a 120 minutos, exibindo elevados valores de R?,
principalmente para as menores concentragdes, o que indica a relevancia da difusao
intraparticula. Apesar disso, o ajuste linear dos graficos de g versus - ndo forneceu
intercepto igual a zero, indicando que a difusdo intraparticula ndo é preponderante
(MALASH; EL-KHAIARY, 2010).

O aumento da espessura da camada limite (c) com a concentragao inicial de cromo nas
solugdes implica aumento da resisténcia a transferéncia de massa no filme adjacente a
superficie adsorvente e diminui¢do da influéncia da difusdo intraparticula, fato corroborado
pelo menor valor de R? na concentragio de 2,0 mmol/L (Tabela 1).

Para verificar a conformidade entre 0 modelo de Boyd e os resultados experimentais,
os valores de Bt foram calculados para cada valor de F e tabelados (Tabela 2), assim como os
valores de B obtidos pela divisdo de Bt pelo respectivo tempo de contato (sendo, Bt =
Dir’t/r"). Pode-se observar que os valores de B variaram com F na faixa estudada e,

consequentemente, os valores do coeficiente de difusividade intraparticula D; (sendo,

D; = Br*/7*), revelando que os dados ndo obedecem a equagao.

Tabela 2: Parametros calculados para verificacdo da conformidade entre o modelo de Boyd e
os dados experimentais, em que F' = q(t)/q.,.

1 mmol/L 1,5 mmol/L 2 mmol/L
F(r) Bt B (1/min) | F(¢) Bt B (1/min) | F(¢) Bt B (1/min)
0 -0,4977 O 0 -0,4977 O 0 -0,4977 O

0,239 -0,2241 -0,4482 0,058 -0,4384 -0,8768 0,157 -0,3265 -2,0754
0,103 -0,3886 -0,3886 0,173 -0,3078 -0,3078 0,236 -0,2287 -0,9700
0,180 -0,2994 -0,1497 0,295 -0,1475 -0,0737 0,234 -0,2315 -0,9902
0296 -0,1474 -0,0295 0,410 0,0291  0,0058 0,462 0,1215 0,2632
0,533 0,2645  0,0265 0,580 0,3709  0,0371 0,579 0,3683  0,6357
0,591 0,3959 0,0264 0,662 0,5858 0,0391 0,705 0,7244  1,0270
0,746  0,8745  0,0292 0,845 1,3678 0,0456 0,835 11,3055 11,5631
0,831 1,2800 0,0284 0,868 11,5278  0,0340 0,835 1,3055 11,5631
0,864 1,5008 0,0250 0,941 23346 0,0259 0,852 1,4117 1,6573
0,901 1,8129 0,0201 0,934 2,2260  0,0185 0,958 2,6680  2,7855
0,918 2,0010 0,0167 0,982 3,5142 0,0146 0,965 2,8618  2,9649
0,949 24779 0,0103 0,960 2,7291  0,0076 0,964 28133 29198
0,954 2,5788  0,0072 0,958 2,6808 0,0056 0,958 2,6680  2,7855
0,966 2,8910  0,0060 0,965 2,8579  0,0040 0,982 3,5208 3,5852
0,984 3,6390 0,0051 - - - - - -
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Os gréficos de Bt versus tempo obtidos em todas as concentracdes avaliadas
(Figura 14(a—c)) corroboram a afirmacdo, nos quais é possivel observar que os dados nao
seguem uma relacdo linear (BOYD; ADAMSON; MYERS JR., 1947; REICHENBERG,
1953). Logo, a reta fornecida pelo ajuste linear ndo interceptou a origem, o que confirma a
multilinearidade do processo de bioadsorcdo, onde a difusdo intraparticula ndo atua como
Unica etapa controladora (BOYD; ADAMSON; MYERS JR., 1947). Os baixos coeficientes

de determinacdo sdo reflexos da nao linearidade do gréfico de Bt versus tempo.

Figura 14: Ajuste linear dos graficos de Bt versus tempo referentes ao modelo de Boyd.
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4.3.2 Estudo de equilibrio

A Figura 15(a—d) apresenta os dados de equilibrio ajustados pelos modelos de

Langmuir, Freundlich e Dubinin-Radushkevich (D-R), enquanto os parametros ajustaveis sao

mostrados na Tabela 3.
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Figura 15: Isotermas de bioadsorcao de Cr(IIl) e ajustes dos modelos de Langmuir,
Freundlich e Dubinin-Radushkevich (D-R) aos dados experimentais obtidos nas quatro
temperaturas avaliadas: (a) 20 °C, (b) 30 °C, (c) 40 °C e (d) 50 °C.
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Observa-se que as quatro isotermas obtidas apresentaram comportamentos
semelhantes, ocorrendo aumento da capacidade adsortiva com o aumento da temperatura de
20 para 50 °C. Este resultado indica que a remocao tem carater endotérmico, sendo favorecida
pelo aumento da temperatura.

Os coeficientes de determinacdo calculados mostram que os trés modelos poderiam
descrever os dados experimentais, com a equacdo de D-R sendo ligeiramente mais preditiva
(R%2>0,97). No geral, os desvios entre os valores de g experimentais e preditos corroboram a
afirmacio. E possivel observar que os menores valores de AICc foram obtidos para a equagio
de D-R, indicando maior relevincia em comparacdo aos demais modelos. Em relagdo aos
pesos (w), o modelo de D-R também apresentou valores consideravelmente maiores, seguido

por Freundlich e Langmuir. Desta forma, pode-se concluir que o modelo de Dubinin-
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Radushkevich é o que melhor descreve os dados de equilibrio, enquanto o de Langmuir

apresentou os piores ajustes.

Tabela 3: Parametros de ajuste dos modelos de equilibrio.

Modelos Pardmetros Temperaturas (°C)

20 30 40 50
Langmuir gy 0,822 1,034 1,596 2,371
K; 14,276 12,206 3,446 2,502
R, 0,004 0,004 0,015 0,020
R> 0,957 0,942 0,937 0,924
DMR 8,51 11,60 17,71 18,64
AlCc -65,8 -64.,4 -60,5 -51,2
w 0,005 0,001 0,000 0,005
Freundlich Kp 0,606 0,728 0,921 1,280
n 5,976 5,160 3,794 3,419
R? 0,956 0,958 0,974 0,937
DMR 9,49 12,15 13,31 28,15
AlCc -70,2 -73,1 -79,9 -58,1
w 0,041 0,054 0,008 0,166
D-R Gmax 1,414 1,946 3,624 5,841
p.10° 1,428 1,548 2,043 2,112
E 18,71 17,97 15,64 15,39
R? 0,973 0971 0,985 0,946
DMR 7.5 10,4 10,7 23,2
AlCc -76,5 -78.,8 -89,6 -61,3
w 0954 0946 0,992 0,828
Gmax © Kp [(mmol/g)(L/mmol)”“], K; (L/mmol), # (mol?/J?), E (kJ/mol) e DMR (%); D-R (Dubinin-
Radushkevich).

Os resultados implicam adsor¢cdo em superficie heterogénea e sitios com energias
distintas. Na Tabela 3, observa-se que todos os valores calculados para verificar a magnitude
da energia média de adsor¢do (E) indicaram quimissor¢do. Entretanto, a reduciao de 18,71
para 15,39 kJ/mol, sugere que as interacOes entre a superficie adsorvente € os fons metalicos
podem estar sendo enfraquecidas pelo aumento da temperatura (fisissor¢ao) (BAKATULA et
al.,2014; CABUK et al., 2007; MALAMIS; KATSOU, 2013).

Representando a intensidade de adsorcdo, os valores de n, parametro do modelo de
Freundlich, indicam adsor¢do favordvel com enfraquecimento das interagdes
adsorvente-adsorbato nas maiores temperaturas, revelando a presenca de fisissor¢do. O
mesmo comportamento € observado para a constante do modelo de Langmuir K
(FEBRIANTO et al., 2009). A mudanga na forma das isotermas obtidas experimentalmente de

7z

extremamente favordveis para favoraveis com o aumento da temperatura, é reflexo do
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enfraquecimento das interagdes adsorvente-adsorbato (MCCABE; SMITH; HARRIOTT,
1993).

As grandezas termodindmicas 4G, AH e AS foram obtidas de acordo com as Equacdes
22-28, cujos valores sdo sumarizados na Tabela 4, assim como os valores de K¢ e as
respectivas equagdes de van’t Hoff obtidos a partir da constante de Freundlich (Kr) e do

coeficiente de distribuicio (K,).

Tabela 4: Grandezas termodinamicas obtidas para a bioadsorc¢do de Cr(Ill) pelo RES nas
temperaturas avaliadas.

i , 4G AH 4S
T'(K) Equagao de van't Hoff Ke  imol)  (kifmol)  (/mol.K)
Kr 203,15 y=-2658,8x + 19,93 51629 2645 2211 165,59
303,15 R®=0,953 67062 -28,01
313,15 104144 -30,08
323,15 113270 -31.27
K, 203,15 y=-31521x + 12,08 60025 2682  2.62 10047
303,15 R®=0,206 66809  -28,01
313,15 57524  -28.54
323,15 70642 -29.99

Kr (Freundlich), K, (constante de distribui¢do), K¢ (constante adimensional).

Apesar do modelo de Dubinin-Radushkevich ter se mostrado mais descritivo aos
dados experimentais, o ajuste do mesmo ndo fornece uma constante de equilibrio que possa
ser empregada no calculo da constante K¢. Diante disso, ambas as constantes fornecidas pelos
ajustes de Langmuir e Freundlich poderiam ser utilizadas, porém o segundo se ajustou melhor
aos dados e, portanto, a constante Ky foi utilizada (GHOSAL; GUPTA, 2015).

Os resultados demonstram que os valores de K¢ sdo dependentes da constante
aplicada, sendo que K; pode ser considerado ndo adequado para o calculo dos parametros
termodinamicos devido ao baixo coeficiente de correlagio da equagio de van’t Hoff (R’ =
0,206). Neste caso, os dados de equilibrio tem funcao vital na estimativa correta de K¢ e dos
respectivos parametros termodinamicos (TRAN; YOU; CHAO, 2016). Conforme descrito
anteriormente, o ajuste da isoterma de Freundlich foi mais adequado ao processo de
bioadsor¢ao de Cr(IIl) pelo RES em comparagao a isoterma de Langmuir e o elevado valor de
R? da equacao de van’t Hoff suporta a hipdtese de que aplicacdo de Kr seja mais adequada

para a estimativa dos parametros.
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Diante disso, os valores negativos de 4G indicam que as interagdes Cr-RES sdo
espontaneas nas quatro temperaturas avaliadas e termodinamicamente estdveis. J4 o valor
positivo de 4S reflete afinidade do RES pelos fons Cr(III) com aumento da aleatoriedade na
interface adsorvente-metal durante a adsorcio (GHOSAL; GUPTA, 2015; OLGUN; ATAR,
2012). O valor positivo de 4H indica um processo de natureza endotérmica e predominancia
de quimissor¢do, corroborando os resultados experimentais. Por outro lado, a redugdo das
constantes de equilibrio fornecidas pelos ajustes dos modelos revela a presenga de fisissorcao.
Portanto, apesar de conflitantes, os resultados obtidos sugerem o envolvimento de ambas as
interagdes e tal comportamento pode estar relacionado a faixa de temperatura avaliada.

A Figura 16 apresenta a influéncia da temperatura na capacidade de adsor¢do. A
sobreposicdo dos dados experimentais de bioadsor¢cdo de cromo(Ill) pelo RES ao grafico
evidencia que os dados de equilibrio estdo localizados em uma faixa de transi¢cdo entre
interagdes fisicas e quimicas, na qual ambos os mecanismos podem ser encontrados (HILLS
JR., 1977). Apesar disso, o fato de o processo ter sido favorecido pelo aumento da

temperatura, demonstra que a quimissor¢ao € predominante.

Figura 16: Grifico que representa a influéncia da temperatura na bioadsorcao de Cr(IIl) pelo
RES.
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Diante das observacdes feitas, é possivel que tenha ocorrido a formag¢do de uma
monocamada quimissorvida, seguida pela formacdo de multicamadas fisissorvidas
(RUTHVEN, 1984). O fato de processo também ter sido bem descrito pelo modelo de

Freundlich, corrobora a hipétese supracitada.
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4.3.3 Ensaios em coluna de leito fixo

Os efeitos da vazdo e da concentragdo na bioadsor¢iao de Cr(IIl) pelo RES em coluna
de leito fixo foram estudados variando-se a vazao de 0,5 a 1 mL/min e a concentragdo de 1 a
2,0 mmol/L. No primeiro, manteve-se constante a concentracdo da solu¢do metdlica na
entrada da coluna em 1 mmol/L, e no segundo foi utilizada a vazdo que mais favoreceu a
bioadsor¢ao no estudo fluidodindmico. As curvas de ruptura obtidas nas diferentes condicoes

sdo mostradas na Figura 17(a-b) e os parimetros experimentais estdo sumarizados na

Tabela 5.

Figura 17: Curvas de ruptura de bioadsorcdo de Cr(III) obtidas no estudo da vazao (a) e da
concentracdo da solucdo metdlica na entrada da coluna (b).
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Tabela 5: Parametros experimentais das curvas de ruptura para bioadsorcao de Cr(IIl) nas
condic¢des testadas de vazao e concentragao.

G 0 Vv, qr Rem,  fos I Vi gs Rems  hzry
1 0,5 336 168 0,052 98,82 81,3 200 135 0,140 32,96 4,39
1 0,8 20,0 16,0 0,050 98,62 63,6 150 144 0,177 38,86 5,03
1 1,0 10,0 10,0 0,031 96,92 41,6 120 150 0,158 33,39 5,65
1,5 05 16,1 81 0,039 98,57 64,2 150 9 0,179 40,10 5,46
2 0,5 144 7,2 0,046 96,12 439 140 8 0,174 30,64 5,14
Cy (mmol/L), Q (mL/min), ¢, t,s € t; (min), g, € g, (mmol/g), V, e V; (mL), Rem, e Rem; (%), € hzpy (cm).

Nota-se que, para as trés vazdes estudadas, o tempo de ruptura (#,) foi inferior a 40
min, sendo maior para a menor vazao de entrada. A mesma relacio € vista para o tempo de

saturacdo de 50% (ty5) e de saturacdo total (¢,), reduzindo o periodo de operacdo da coluna.
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Embora os valores calculados dos parametros experimentais tenham apresentado pouca
variacdo com o aumento da vazdo de 0,5 para 1 mL/min, a condi¢@o intermediéria forneceu os
maiores valores de capacidade de adsor¢do e porcentagem de remog¢do no ponto de saturagao
ou estequiométrico (g; € %Rem;), indicando que esta seria a vazdo adequada para garantir
uma passagem relativamente rdpida da solu¢do metdlica pela coluna e fornecer um tempo
suficientemente longo de operacdo antes do ponto de saturacdo. Entretanto, considerando que
a concentracdo na saida da coluna aumentou rapidamente apds a ruptura nas trés condig¢des
estudadas, a vazao de 0,5 mL/min foi escolhida por ter fornecido o menor valor de hzpy, 0 que
garante maior eficiéncia e utiliza¢do da capacidade de adsor¢do do RES até o ponto de ruptura
(MCCABE; SMITH; HARRIOTT, 1993). O maior volume de solugdo tratada até a ruptura
(V,) é reflexo da menor hzry,.

O efeito da concentragdo inicial da solucdo de Cr(IIl) na entrada da coluna foi
examinado a uma vazdo constante de 0,5 mL/min. Observa-se que a ruptura e a saturagao
ocorreram em menor tempo com o aumento de Cy, reduzindo os volumes V, e V; e a eficiéncia
da coluna. Assim como no estudo fluidodinamico, o menor valor de hzry foi observado na
condicdo experimental de 0,5 mL/min e 1 mmol/L, bem como maiores g, € %Rem,,
garantindo maior utiliza¢io da capacidade de adsorcao do RES até o ponto de ruptura.

Moino et al. (2017) e Cardoso et al. (2018) também encontraram menores valores de
hzry na condi¢do de menores concentracdo inicial e vazdo nos estudos de bioadsor¢do de
Ni(II) e Zn(II) pelo RES, respectivamente. Desta forma, a condi¢do selecionada para os
ensaios de bioadsorcao multicompostos de Cr(III), Ni(II) e Zn(II) em coluna de leito fixo foi
de 0,5 mL/min e 1 mmol/L.

Os ajustes dos modelos de Thomas, Yan e Yoon-Nelson as curvas de ruptura sio
apresentados na Figura 18(a—e) e os parametros de ajuste na Tabela 6.

Observa-se que todos os modelos poderiam descrever as curvas de ruptura devido aos
elevados valores de RZ? Entretanto, os menores distanciamentos entre os valores de
concentracao relativa (C(7)/Cy) preditos e experimentais (DMR) foram obtidos para o modelo
de Yan, sendo assim o mais representativo. Isto se deve ao fato de que o modelo foi
desenvolvido no intuito de minimizar os erros encontrados em predi¢cdes como a de Thomas,
especialmente nos tempos iniciais e finais de operacdo da coluna (YAN; VIRARAGHAVAN;
CHEN, 2001).



Figura 18: Ajustes dos modelos as curvas de ruptura de bioadsorcao de Cr(III) obtidas no
estudo da vazao (a—c) e concentragdo (d—e).
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Tabela 6: Pardmetros de ajuste dos modelos para o estudo fluidodinamico (Cy = 1 mmol/L).

Modelos Pardmetros Q (mL/min) Co (mmol/L)
0,5 0,8 1 1,5 2
Yoon-Nelson  kyy 0,043 0,046 0,056 0,039 0,064
qyn 0,132 0,167 0,141 0,169 0,156
T 83,7 66,3 44.8 68,2 46,7
R? 0,989 0,989 0,980 0,977 0,977
DMR 239.,6 361,4 7,8 422 41,9
AICc -178,0 -182,7 -171,9 -153,8 -156,0
w 0,000 0,102 0,000 0,000 0,000
Yan qy 0,040 0,051 0,077 0,080 0,154
ay 3,491 3,094 2,491 2,538 2,854
R? 0,997 0,991 0,991 0,991 0,990
DMR 2,57 20,21 4,98 4,80 5,96
AlCc -217,7 -186,8 -194,5 -178,6 -178,7
w 1,000 0,795 1,000 1,000 1,000
Thomas qmn 0,132 0,105 0,141 0,169 0,156
krn 0,045 0,048 0,059 0,026 0,032
R? 0,989 0,989 0,980 0,977 0,977
DMR 239.6 361.4 7,8 422 41,9
AlCc -178,0 -182,7 -171,9 -153,8 -156,0
w 0,000 0,102 0,000 0,000 0,000

qwn» gy € g7, (mmol/g), kyy (1/min), k7, (L/mmol.min), 7 (min) e DMR (%).

A Figura 19 evidencia este comportamento, na qual pode ser visto que os valores
preditos de C(#)/Cy s@ao superestimados pelos outros dois modelos, principalmente na parte
inicial da curva onde mesmo quando o volume de soluc¢do alimentada na coluna € zero, o
valor predito é maior que zero, ou seja, estd fora da realidade. Os menores valores calculados
para AICc e w unitdrio em quase todas as condi¢des corroboram a afirmacao. Os valores de gy
aumentaram com o aumento da vazdo e da concentragdo, corroborando os valores de g
apresentados na Tabela 5.

Adequados para a faixa de concentragdo entre os tempos de ruptura e saturagdo da
coluna (CALERO et al., 2009), os modelos de Yoon-Nelson e Thomas ndo foram capazes de
predizer a bioadsor¢do nos tempos iniciais de operacdao do leito e apresentaram valores de
DMR muito elevados, apesar dos altos valores de R%. Com base nas caracteristicas do processo
fornecidas pelos ensaios de bioadsor¢do em batelada, a falta de ajuste dos modelos também

pode ser justificada pelo primeiro nao requerer informagdes detalhadas sobre as caracteristicas
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do bioadsorvente, e o segundo ser adequado para processos de adsor¢cao melhor descritos pela

isoterma de Langmuir (AHMAD; HAMEED, 2010; BULGARIU; BULGARIU, 2016).

Figura 19: Aproximacdo da parte inicial da curva de ruptura de bioadsorcdo de Cr(III) obtida
na condi¢do de 0,5 mL/min e 1 mmol/L.
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A sobreposi¢do das curvas de ruptura preditas pelos modelos de Yoon-Nelson e
Thomas € evidente para todos os casos, 0 que pode ser justificado considerando que as
equacgoes sdo matematicamente andlogas. A equivaléncia ja foi reportada na literatura através
de regressdo nao linear (CALERO et al., 2009; CARDOSO et al., 2018). Isto se reflete nos
valores idénticos de R?, DMR, AICc e w, pois os dois modelos fornecem o mesmo niimero de
parametros ajustdveis. Entretanto, Ahmad e Hameed (2010) verificaram diferengas entre os
ajustes feitos na forma linearizada.

Apesar da falta de ajuste, os tempos referentes a saturacdo de 50% (r) do leito
calculados pelo modelo de Yoon-Nelson foram préximos aos experimentais (Tabela 5),
diminuindo com o aumento da vazdo e da concentracio, enquanto a constante de adsor¢ao kyy
aumentou. Este comportamento indica a saturacdo mais répida da coluna, em que menores
valores de kyy remetem a maiores tempos de saturacdo. Resultados similares foram reportados
para bioadsor¢c@o de Cr(IIl) por biomassa de algas. A constante de adsor¢ao de Thomas (k7,)

caracteriza a taxa de transferéncia de soluto da solucao para o s6lido adsorvente. Na Tabela 6,

pode ser visto que os valores de k7; diminuiram nas maiores concentragdes, indicando maior
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resisténcia a transferéncia de massa. Bulgariu e Bulgariu (2016) reportaram comportamento

similar para bioadsor¢do de Cd(II) por biomassa de algas tratada.

4.4 Ensaios de bioadsor¢ao multicompostos

4.4.1 Estudo cinético

Considerando que o estudo cinético da bioadsorcdo simples de Ni(Il) e Zn(II) foi
realizado por Gongalves (2016) e Cardoso (2017), respectivamente, em colaboracdo com a
autora desta tese, e que alguns resultados foram utilizados no planejamento experimental e
citados com bastante frequéncia nesta se¢do 4.4.1 a fim de comparacdo e/ou validacdo dos
dados, as principais conclusdes em relagdo as curvas e aos ajustes dos modelos cinéticos
reportados pelos autores sdo apresentados a seguir. As curvas cinéticas adaptadas de
Gongalves (2016) e Cardoso (2017) sdo apresentadas na Figura 20.

Sob as mesmas condi¢Oes experimentais, € possivel observar que a bioadsor¢do de
ambos os ions divalentes foi rapida, atingindo o equilibrio em torno de 200 min. Entretanto, a
maior seletividade pelo zinco € notdvel, devido a maior capacidade adsortiva no equilibrio
(~ 0,4 mmol/g). Além disso, nota-se que uma determinada quantidade dos fons Ni e Zn
inicialmente adsorvidos foi liberada na solugdo antes que o equilibrio fosse atingido, levando
a formacgdo de um pico de adsorcdo, que pode ser justificado pelo mecanismo de troca iOnica
comumente reportado na literatura quando biomassas de algas e seus derivados sdo utilizadas
(KRATOCHVIL; FOUREST; VLESKY, 1995; SCHIEWER; VOLESKY, 1996). Nota-se que
tal comportamento € mais evidente para o Ni, indicando a menor afinidade com o
bioadsorvente (CARDOSO, 2017; GONCALVES, 2016).

Em relacdo aos modelos cinéticos, Gongalves (2016) verificou que a remogao de Ni
foi melhor descrita pelo modelo de resisténcia a transferéncia de massa em filme externo
(RTMFE) devido aos elevados valores de R? e menores valores de DMR, indicando a
relevante contribui¢do da difusdo em filme externo no processo. Conclusdes similares foram
obtidas por Cardoso (2017) para o sistema residuo-zinco. Em ambos os estudos, os autores
reportaram coeficientes de transferéncia de massa em filme externo (k,,) mais elevados com o
aumento da concentracao inicial de 1 para 2 mmol/L, sendo 0,21 e 0,22 1/min para residuo-

niquel e residuo-zinco, respectivamente, na maior concentragdo. Tal comportamento indica
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que a performance de sorcdo e eficiéncia cinética foram melhoradas pelo aumento da razao
concentracdo de fons metalicos/concentracdo de residuo (PURANIK ez al., 1999).

Os ajustes dos modelos de Boyd e difusdo intraparticula ndo foram satisfatérios para
ambos os sistemas (residuo-niquel e residuo-zinco), suportando a afirmacdo de baixa

influéncia da difusao intraparticula.

Figura 20: Cinéticas de bioadsor¢cdo monocomposto de Ni(Il) e Zn(Il) adaptadas de
Gongalves (2016) e Cardoso (2017), respectivamente.
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Os ensaios cinéticos multicompostos foram realizados utilizando diferentes
concentracdes iniciais e fragdes molares de cromo, niquel e zinco a fim de se obter a
capacidade de adsorc¢do até o equilibrio e avaliar a influéncia de alguns parametros na varidvel
resposta do processo, denominada capacidade total de bioadsor¢ao (g;) simultanea de Cr(III),
Ni(Il) e Zn(II). As curvas cinéticas referentes a cada sistema sio apresentadas nas Figuras 21—
24, enquanto as composi¢cdes de cada mistura e os resultados obtidos nos ensaios cinéticos
estdo sumarizados na Tabela 7.

As Figuras 21-24 mostram que todos os sistemas exibiram uma rapida bioadsor¢do no
estdgio inicial seguido por um periodo de adsorcao mais lenta até o equilibrio ser atingido em
até 350 minutos. No geral, nota-se que as varia¢des de concentragdo inicial total (Cy,) e fracao
molar ndo causaram grandes altera¢des nos tempos de equilibrio, que foram estabelecidos em
torno de 350 (Cr-Ni), 150 (Cr-Zn), 250 (Ni-Zn) e 150 minutos (Cr-Ni-Zn).

Assim como nos sistemas monocomposto residuo-niquel e residuo-zinco apresentados
na Figura 20(a-b), as cinéticas de bioadsor¢ao multicompostos revelaram a presenga de um
pico de médxima adsor¢@o causado pela liberacdo dos fons Ni e Zn inicialmente adsorvidos em

todos os sistemas avaliados.



90

Figura 21: Cinéticas de bioadsorcao para Cr(IIl) e Ni(II) em sistema bindrio usando RES:
condig¢des equimolares (a) 1 mmol/L, (b) 2 mmol/L e (c) 3 mmol/L; concentra¢do inicial total
de 2 mmol/L (d) 1/4 e 3/4 e (¢) 3/4 e 1/4 de Cr [H] e Ni [[]], respectivamente.
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Figura 22: Cinéticas de bioadsorcao para Cr(IIl) e Zn(II) em sistema bindrio usando RES:
condi¢des equimolares (a) 1 mmol/L, (b) 2 mmol/L e (c) 3 mmol/L; concentragdo inicial total
de 2 mmol/L (d) 1/4 e 3/4 e (e) 3/4 e 1/4 de Cr [H] e Zn [[X]], respectivamente.
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Figura 23: Cinéticas de bioadsor¢ao para Ni(Il) e Zn(II) em sistema binario usando RES:
condi¢des equimolares (a) 1 mmol/L, (b) 2 mmol/L e (c) 3 mmol/L; concentragdo inicial total
de 2 mmol/L (d) 1/4 e 3/4 e (e) 3/4 e 1/4 de Ni [[]] e Zn [[X]], respectivamente.
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Figura 24: Cinéticas de bioadsor¢ao para Cr(III), Ni(II) e Zn(II) em sistema terndrio usando
RES: condi¢des equimolares (a) 1 mmol/L, (b) 2 mmol/L (ponto central com desvios) e
(c) 3 mmol/L; concentracgao inicial total de 2 mmol/L (d) 1/6, 1/6 e 2/3 (e) 1/6,2/3 e 1/6, ¢
(f) 2/3, 1/6 e 1/6 de Cr [H], Ni [[1] e Zn [[X]], respectivamente.
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Cechinel et al. (2016) observaram comportamento similar durante a remog¢ao de Ni(II)
e Zn(Il) por biomassas de algas marrons e atribuiram o comportamento a troca idnica com
ions leves (Ca, Na, Kg e K). Segundo os autores, os fons leves sdo inicialmente deslocados da
superficie do adsorvente e substituidos pelos ions de maior afinidade (Ni e Zn, neste caso),

mas podem apresentar tendéncia a competicdo pelos sitios quando presentes em altas

concentracdes na solucgdo.

4.4.1.1 Concentracdo inicial total (Cy,)

Os resultados sumarizados na Tabela 7 revelam que, em condi¢des equimolares, a
concentracdo inicial das solugdes metdlicas mostrou significante influéncia na varidvel
resposta do processo (g;). Todos as misturas exibiram maiores valores de g, com o aumento de
Cy, de 1 para 3 mmol/L, o que se justifica pela intensificagao da for¢ca motriz causada pela
maior quantidade de fons no meio para um mesmo niimero de sitios para adsor¢do (TAHA et
al., 2016). No sistema terndrio, a presenca de um terceiro fon na solucdo intensificou a
competi¢do, levando a uma menor porcentagem de aumento em relacdo aos bindrios. A
bioadsor¢do terndria foi favorecida em cerca de 27%, enquanto os sistemas bindrios revelaram

melhoras entre 34 e 43%.

4.4.1.2 Efeitos de interagdo entre os ions metdlicos (indutivos e/ou inibitorios)

Analisando individualmente as quantidades adsorvidas de cada fon metalico (gexp,cr»
GexpNi € Gexp,zn) Sumarizadas na Tabela 7, verifica-se que houve uma redugdo nos valores
referentes as misturas quando comparados aos obtidos em sistemas simples. Este
comportamento € devido a competi¢do entre os diferentes metais presentes na solugdo pelos
sitios ativos, resultando em menores valores individuais de g (ZERAATKAR et al., 2016). A
ordem de afinidade encontrada corrobora a reportada por Cardoso et al. (2017) utilizando o
RES nas mesmas condi¢des experimentais: Cr(III) > Zn (II) > Ni (II).

Comparando-se os ensaios 6 e 8, nos quais Cypy; € 1,5 mmol/L, observou-se que o ion
trivalente teve efeito direto na remoc¢do de Ni, causando uma redugdo de 0,173 para 0,084
mmol/g quando Cy ¢ aumentou de 0,5 para 1,5 mmol/L. Por outro lado, o aumento de Cy y; de
0,5 para 1,5 mmol/L ndo mostrou efeito significante sobre a remog¢do de cromo (ensaios 7 €

8). Seolatto et al. (2014) reportaram resultados similares utilizando a S. filipendula.
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Tabela 7: Capacidades de bioadsorcao de Cr(III), Ni(II) e Zn(II) obtidas no estudo cinético
realizado para sistemas mono e multicompostos, onde g; = Gexp,cr + Gexp.Ni + Gexp, zn-

Ensaio M (X, Xp Xy G, esultados
Jexp,Cr Jexp,Ni Jexp,Zn J¢

1 (1,0,0) 0,578" - - 0,537
2 0,1,0) 2 - 0,318b - 0,318
3 0,0, 1) - - 0,430° 0,430
4 (172,172, 0) 1 0,252 0,088 - 0,340
5 (172, 1/2, 0) 0,417 0,077 - 0,494
6 (1/4, 3/4, 0) 2 0,229 0,173 - 0,402
7 (3/4, 1/4, 0) 0,523 0,034 - 0,557
8 (172, 1/2, 0) 3 0,514 0,084 - 0,598
9 (1/2,0, 1/2) 1 0,205 - 0,101 0,306
10 (1/2,0, 1/2) 0,339 - 0,098 0,437
11 (1/4, 0, 3/4) 2 0,219 - 0,252 0,471
12 (3/4,0, 1/4) 0,409 - 0,028 0,437
13 (1/2,0, 1/2) 3 0,344 - 0,121 0,465
14 0, 172, 1/2) 1 - 0,104 0,120 0,224
15 0, 1/2, 1/2) - 0,128 0,076 0,204
16 (0, 1/4, 3/4) 2 - 0,111 0,254 0,365
17 0, 3/4,1/4) - 0,146 0,079 0,225
18 0, 172, 1/2) - 0,243 0,154 0,397
19 (1/3, 1/3, 1/3) 1 0,155 0,073 0,088 0,316
20 (1/3, 1/3, 1/3) 0,233¢ 0,086 0,110 0,429
21 (1/3, 1/3, 1/3) 0,214¢ 0,088 0,095 0,397
22 (1/3, 1/3, 1/3) ) 0,225¢ 0,084 0,111 0,420
23 (2/3, 1/6, 1/6) 0,427 0,043 0,054 0,524
24 (1/6, 2/3, 1/6) 0,117 0,171 0,096 0,384
25 (1/6, 1/6, 2/3) 0,100 0,055 0,200 0,355
26 (1/3, 1/3, 1/3) 3 0,260 0,090 0,086 0,436

*Tabela 1, se¢do 4.3.1 desta tese; b(GONCALVES, 2016) e (CARDOSO, 2017); dTriplicata do ponto central;

[M] Propor¢do de cromo:niquel:zinco (X;:X,:X3) na mistura, respectivamente; [Cq (] Concentragdo inicial total

das solugdes (mmOl/L); [Gexpscr> Qexpsi € Qexpsznl Quantidade adsorvida de Cr, Ni e Zn por unidade de massa de
RES (mmol/g), respectivamente.

Em relagdo a mistura Cr-Zn, ambos os metais exibiram efeito inibitério um sobre o
outro (ensaios 11-13) quando Cy, aumentou de 0,5 para 1,5 mmol/L. A comparacdo entre as
misturas bindrias Cr-Ni e Cr-Zn em condi¢do equimolar (ensaios 5 ¢ 10) mostrou uma
remocdo de cromo 18,7% menor na presenca de zinco, confirmando a maior influéncia em
exp,cr comparado ao niquel.

Nos ensaios 16 e 18 referentes ao sistema Ni-Zn, verificou-se que a variacao de Cyy;

de 0,5 para 1,5 mmol/L causou uma redugdo de 39,4% em q.xp,z:, €nquanto gexp,ni foi induzido
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em 40% pelo aumento de Cpz, (ensaios 17 e 18), indicando que os fons Ni sdo
preferencialmente adsorvidos.

A triplicata do ponto central do sistema Cr-Ni-Zn (ensaios 20-22) mostrou
reprodutibilidade, em que o cromo foi preferencialmente adsorvido, seguido por zinco e
niquel. A maior interferéncia de Zn na remocao de Cr foi enfatizada pela comparagdo entre os
ensaios 24 e 25, dado que g.y,cr fo1 14,5% menor na presenca de uma maior concentragdo de
Zn em relagao ao Ni.

A seletividade do bioadsorvente por diferentes ions metdlicos depende de diversas
propriedades e, conforme mostrado para todos os sistemas investigados, em condicdes
equimolares a superficie do RES exibiu maior afinidade pelo cromo. Isto pode ser justificado
pela maior valéncia, uma vez que em sistemas competitivos contendo cétions de diferentes
valéncias, a seletividade aumenta com a valéncia. Para cations de mesma valéncia, a
seletividade geralmente aumenta com a reducdo do raio i6nico hidratado e,
consequentemente, o RES deveria exibir maior afinidade pelo niquel (4.04 A) do que pelo
zinco (4.30 A). A razdo carga/raio i0nico representa outra propriedade que exerce influéncia
sobre a seletividade do bioadsorvente, indicando que o RES deveria exibir a seguinte ordem
de afinidade: cromo (5,77), niquel (2,90) e zinco (2,70) (KINRAIDE; YERMIYAHU, 2007;
MALAMIS; KATSOU, 2013).

A similaridade das propriedades fisico-quimicas pode explicar o fato de que niquel e
zinco ndo tenham exibido uma sequéncia exata, com Ni(Il) > Zn(II) (misturas bindrias) e
Zn(II) > Ni(II) (misturas terndrias). Além disso, tais propriedades justificam o andlogo
comportamento de bioadsorcao e formas das curvas cinéticas.

O pH das solucdes também pode estar relacionado a reduzida remog¢do de ambos os
ions divalentes, uma vez que o pH utilizado neste estudo (3,5) ndo € considerado o ideal para
a bioadsor¢do de Ni e Zn por biomassas de algas. Sheng et al. (2004) obtiveram maior
eficiéncia de remocao para ambos os metais na faixa de pH 5— 6. Solucdes fortemente dcidas
contém altas concentracdes que H" e H3;O" que podem competir pelos sitios ativos e

prejudicar a bioadsorcao (MALAMIS; KATSOU, 2013).
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4.4.1.3 Andlise estatistica
Os modelos linear, quadritico e cubico especial foram aplicados aos dados
experimentais, e a Tabela 8 apresenta a andlise de variancia aplicada para verificar a

significancia estatistica dos trés modelos.

Tabela 8: Analise de varidncia (ANOVA).

Modelos Feac) 8l g lepb F9s %) R Rjust?
Linear 15,425 7 2 19,353 0,678 0,607
Quadratico 4,301 4 2 19,247 0,944 0,897

Cubico especial 1,873 3 2 19,164 0,978 0,951

*Graus de liberdade da falta de ajuste.
®Graus de liberdade do erro puro.

Comparando-se os valores de F calculados com os respectivos valores a 95% de
confianca (p < 0,05), nota-se que os valores calculados sdo grandes o suficiente para
demonstrar que as varidveis independentes e suas respostas podem ser explicadas pelas
equacgdes de regressdo. O modelo linear mostrou o pior ajuste € menores coeficientes de
determinag¢do (R? e Ryus?), enquanto o quadritico e cubico especial tiveram melhores
porcentagens de variacdo explicada, indicando que ambos os modelos sdo significantes.
Entretanto, o dltimo apresentou maiores valores de R?, indicando que sua funcdo preditiva
ajusta os dados experimentais de forma mais adequada. Equagdo 61 representa o polindmio
contendo os termos significantes a um nivel de 95% de confianga, onde Y denota a capacidade
total de bioadsor¢do (g;) (variavel resposta). Com excecdo dos termos quadraticos negativos
X;X; e X2X3, todos os termos da equacdo polinomial possuem efeitos sinérgicos na varidvel
resposta. Dentre os termos lineares, X; possui maior grau de significancia em relacdo aos
demais, indicando que a propor¢do de cromo nas misturas teve a maior influéncia em g,

seguida por zinco (X3) e niquel (X>).

? = 0,541X, + 0,325X, + 0,424X5 + 0.290X,X, — 0,190X, X5 — 0,677X,X5
+ 1,482X, X, X5 (61)

A Figura 25 retrata o grafico de contorno da varidvel resposta (g;), no qual os pontos
situados no vértice representam os sistemas simples compostos por apenas um componente,

os trés pontos nas bordas representam as blendas bindrias, e as outras quatro misturas de trés
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componentes estdo dispostas no interior do tridngulo. Analisando o grafico, as maiores
capacidades de adsorcdo estdo localizadas nas regides de maiores fracdes de cromo. Embora
valores médios de ¢, também possam ser obtidos com propor¢des equimolares de cada ion

metalico, menores ¢, sdo observados com o aumento das fragdes de niquel e zinco.

Figura 25: Gréfico de contorno da varidvel resposta (g,).

Zn (II)
0.0051.0

M >o0s5
I <046
Il <041
\ B <0.36
200 [ <0.31
0.00 0.50 L0 []<0.26
Cr (I1) Ni(I) []<o0.21

Apesar de maiores concentracdes de cromo favorecerem a eficiéncia de remocao
global, a comparacao das capacidades individuais de bioadsor¢do mostrou que as remocdes de
niquel e zinco pelo RES foram afetadas pelas condi¢cdes que favoreceram a do cromo.
Entretanto, considerando a maior toxicidade do cromo em relacdo aos ions divalentes e o
principal objetivo deste estudo cinético que consistiu em analisar as condi¢cdes capazes de
maximizar a capacidade total de bioadsorcdo (g;), esse resultado pode ser considerado vidvel e

estimula a aplicacdo do RES no tratamento de efluentes contaminados por metais toxicos.

4.4.1.4 Ajuste dos modelos cinéticos

Tendo em vista que nos ensaios cinéticos de bioadsor¢io monocomposto dos metais
em estudo os melhores ajustes ficaram concentrados nos modelos de pseudossegunda ordem
(Cr, secdo 4.3.1 desta tese) e resisténcia a transferéncia de massa em filme externo (Ni e Zn,
secdo 4.4.1 desta tese), a forma semelhante das curvas, e o grande volume de dados gerados,

os modelos de pseudoprimeira ordem (PPOR), pseudossegunda ordem (PSOR) e resisténcia a
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transferéncia de massa em filme externo (RTMFE) foram ajustados a todos os dados
experimentais multicompostos. Os modelos de difusdo intraparticula (DI) e Boyd foram
aplicados apenas nas condi¢des de menor e maior concentragao total inicial de cada sistema a
fim de exemplificar a multilinearidade e a predominancia da difusdo externa também na
bioadsor¢do competitiva. Os valores de AICc e w foram calculados para os modelos de PPOR,
PSOR e RTMEFE por se ajustarem ao mesmo conjunto de pontos experimentais. Para facilitar
a compreensao dos resultados, os ajustes de cada sistema foram apresentados separadamente
nas Tabelas 9—12.

Os coeficientes de determinagdo calculados para o sistema Cr-Ni (Tabela 9) mostram
que os trés modelos testados poderiam ser utilizados para descrever os dados experimentais
do cromo (R2 > 0,90), mas se tornaram menos preditivos para o ion divalente com aumento de
Co; de 1 para 3 mmol/L, exibindo decaimento dos valores de R?. Este comportamento pode
ser associado as diferentes composicdes das misturas bindrias que podem acarretar em
diferentes tipos de interacdes. A maior representatividade do modelo de PSOR para o Cr foi
revelada pelos menores valores de AICc em geral e w quase unitdrio em todos os ensaios,
indicando a natureza quimica do processo (HO; MCKAY, 1999; SIMONIN, 2016). O menor
distanciamento entre os valores de g preditos e experimentais no equilibrio corrobora a
afirmacdo. Bertagnolli et al. (2014b) e Seolatto et al. (2014) também reportaram que a
bioadsor¢do de cromo por biomassa de algas segue uma reacao de pseudossegunda ordem.

Tal distingdo e clareza nos valores dos parametros de Akaike ndo foram encontradas
para o Ni, uma vez que os pesos (w) estdo distribuidos entre os modelos de PPOR e RTMFE,
com o primeiro sendo ligeiramente mais preditivo, em geral. As mesmas observagdes podem
ser feitas em relacdo ao sistema Cr-Zn (Tabela 10), no qual os modelos de PPOR e PSOR se
ajustaram melhor aos dados experimentais do Zn e do Cr, respectivamente. Em ambos os
casos, nao hd uma relacio padrdo ou tendéncia que correlacione os valores das constantes k; e
k; com as concentragdes iniciais.

Uma maior disting@o entre os ajustes dos modelos de PPOR e RTMFE foi observada
no sistema Ni-Zn, no qual o segundo foi mais preditivo para ambos os ions divalentes,
principalmente na menor Cy,; corroborando os resultados em sisttma monocomposto

(CARDOSO, 2017; GONCALVES, 2016).
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Tabela 9: Parametros de ajuste dos modelos cinéticos PPOR, PSOR e RTMFE para o sistema bindrio Cr-Ni.

Cocr Coni Pseudoprimeira ordem
Qreacr kicr B DMR AICc W qureani kiwe K DMR AICc w

0,5 05 0,247 0,104 0,988 89 -1289 0,002 0,107 0,391 0,893 10,9 -116,5 0,915
1 1 0,393 0,073 0,984 12,5 -118,6 0,000 0,120 0,399 0,681 243 -107,2 0,468
0,5 1,5 0,221 0,077 0,994 10,0 -151,3 0,006 0,241 0,300 0,779 20,4 -90,7 0,429
L5 05 0,496 0,085 0979 104 -107,2 0,000 0,051 0,425 0,698 30,8 -134,0 0,294
1,5 1,5 0481 0,136 0,971 10,9 -104,2 0,000 0,108 0,466 0,597 25,8 -104,7 0,426

Pseudossegunda ordem
Qoreacr kocr R~ DMR AICc w Qoreani koni R DMR AICc w

0,5 05 0,261 0,612 0,994 48 -1414 0,998 0,110 5,871 0,853 16,3 -111,7 0,085
1 1 0,422 0,254 0,998 6,0 -150,2 1,000 0,122 6,704 0,610 53,3 -42,8 0,000
05 1,5 0,237 0,474 0,997 15,1 -161,5 0,994 0,245 2,337 0,703 33,6 -86,0 0,041
L5 05 0,529 0,240 0,992 69 -1234 0,999 0,052 15,751 0,599 424  -129,5 0,031
L5 1,5 0,510 0,389 0,994 39 -130,3 1,000 0,108 9,472 0,509 35,8 -101,6 0,089

Resisténcia a transferéncia de massa em filme externo
kKimcr R~ DMR AICc w Kemni R DMR AICc w

0,5 05 0,079 0991 114 -121,0 0,000 0,104 0,960 11,1 -91,8 0,000
1 1 0,046 0,985 15,5 -106,6 0,000 0,056 0,829 27,5 -107.4 0,532
0,5 1,5 0,053 0,991 11,6 -134,4 0,000 0,062 0,886 17,4 91,1 0,530
L5 05 0,050 0,991 104 -107,2 0,000 0,041 0,853 23,1 -135,7 0,675
1,5 1,5 0,057 0,975 15,8 -93,7 0,000 0,039 0,777 22,7 -105,0 0,485




Tabela 10: Parametros de ajuste dos modelos cinéticos PPOR, PSOR e RTMFE para o sistema binario Cr-Zn.

Cocr Coz, Pseudoprimeira ordem (PPOR)
Qpred,cr kl,CT R’ DMR AICc  w Qpred,zn kl,Zn R DMR AlICc w
05 05 0,199 0,069 0,998 7.4 -125,0 0,984 0,119 0,276 0,897 15,9 -92,0 0,447
1 1 0,320 0,088 0,933 13,1 -89,8 0,453 0,137 0,492 0,423 36,3 -92,6 0,240
05 1,5 0,200 0,057 0,964 15,9 -130,8 0,001 0,270 0,334 0,746 17,6 98,4 0,442
,5 0,5 0,389 0,101 0,987 18,2 -113,2 0,008 0,060 0,339 0,448 20,1 -108,1 0,745
1,5 1,5 0,320 0,121 0976 11,7 -85,4 0,000 0,175 0,723 0,688 23,8 -69,0 0,680
Pseudossegunda ordem (PSOR)
dpreacr kacr R’ DMR AICc w Qpreazn  Kizn R DMR AICc w
05 05 0,220 0,394 0995 7.7 -125,0 0,003 0,122 3,685 0,862 184 -88,5 0,076
1 1 0,337 0,407 0957 11,8 -88,3 0,212 0,138 7,821 0,257 45,3 -88,8 0,036
05 1,5 0215 0,395 0984 17,0 -144,3 0,999 0,274 2,463 0,700 18,0 -95,7 0,117
1,5 05 0412 0,346 0,993 28,8 -122,8 0,992 0,060 10,941 0,369 12,5 -105,9 0,255
1,5 1,5 0,342 0,501 0995 7.1 -105.4 1,000 0,177 7,612 0,645 282 -67,5 0,311
Resisténcia a transferéncia de massa em filme externo (RTMFE)
Kimcr R~ DMR AICc w Kimzn K DMR AICc w
0,5 05 0,047 0,998 86 -1164 0,013 0,078 0,949 16,5 92,1 0477
1 1 0,037 0,956 16,7 -89,2 0,335 0,054 0,813 28,1 948 0,724
05 1,5 0,033 0,982 21,8 -123,2 0,000 0,094 0,923 17,6 -98,4 0,441
,5 0,5 0,035 0,986 169 -101,1 0,000 0,032 0,685 79,2 -46,1 0,000
1,5 1,5 0,047 0,974 142 -75,9 0,000 1,502 0,605 48.4 -60,5 0,010
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Tabela 11: Parametros de ajuste dos modelos cinéticos PPOR, PSOR e RTMFE para o sistema bindrio Ni-Zn.

Coni Coz, Pseudoprimeira ordem (PPOR)
Qpreani kini R~ DMR AICc w Qpreazn kizn K DMR AICc w
05 05 0,112 0,186 0,969 16,9 -115,3 0,000 0,133 0,198 0,953 244 -117,6 0,000
1 1 0,144 0,300 0,874 10,5 -108,1 0,450 0,113 0,188 0,650 35,6 -92,9 0,335
05 1,5 0,116 0,301 0,988 6,4 -154,6 0,500 0,294 0,309 0,918 20,1 -103,2 0,452
1,5 05 0,194 0,219 0,823 17,1 -85,5 0,900 0,097 0,202 0,843 12,2 -123,3 00911
1,5 1,5 0,247 0,314 0976 5,7 -130,8 0,499 0,202 0,225 0,746 36,6 -83,7 0,314
Pseudossegunda ordem (PSOR)
Qpreani koni B DMR AICc w Qoreazn Koz R DMR AICc w
05 05 0,116 2,706 0,927 16,8 -112,0 0,000 0,138 2,491 0910 29,5 -114,3 0,000
1 1 0,147 4,307 0,817 14,7 -102,8 0,033 0,114 3,490 0,550 46,7 -89,4 0,058
05 1,5 0,120 4224 0952 92  -144,0 0,002 0,302 1,754 0,866 32,6 -95,2 0,009
L5 05 0,199 1,853 0,745 20,7 -85,5 0,090 0,100 3,389 0,782 20,3 -118,0 0,066
1,5 1,5 0,255 2,061 0,954 9,5 -120,4 0,003 0,207 1,795 0,667 48,1 -79,6 0,042
Resisténcia a transferéncia de massa em filme externo (RTMFE)
kemni RS~ DMR AICc  w Kemzn R DMR AICc w
0,5 0,5 0,065 0,978 11,1 -138,0 1,000 0,055 0,986 9,6 -150,8 1,000
1 1 0,062 0,936 9,5 -108,3 0,517 0,024 0,824 27,7 -94,1 0,608
05 1,5 0,109 0,988 64 -1546 0,498 0,087 0,959 18,7 -103,5 0,539
1,5 05 0,988 0,692 30,6 -76,7 0,011 0,045 0,903 22,1  -115,9 0,024
1,5 1,5 0,086 0,988 5,7 -130,8 0,498 0,038 0,852 29,6 -85,1 0,645
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Tabela 12: Parametros de ajuste dos modelos cinéticos PPOR, PSOR e RTMFE para o sistema terndrio Cr-Ni-Zn.

Cocr Coni Coz, Pseudoprimeira ordem (PPOR)
Qreacr kacer R DMR AICc w Qoreani koni K DMR AICc w Qoreazn  kazm K DMR AICc w
0,33 033 033 0,152 0,102 09% 7,6 -1440 0,891 0076 0,161 0974 89 -142,0 0250 0,095 0202 0962 99 -131,6 0479
0,66 0,66 066' 0230 0063 0993 84 -1394 0987 0113 0315 0810 257 -1108 0453 0,139 0411 0,822 259 -1069 0,440
0,66 066 066> 0,209 0073 0987 114  -1129 0,608 0,105 0,184 0912 139 96,1 0421 0,110 0219 0,824 550  -93.8 0,396
0,66 0,66 066° 0206 0068 0983 13,1  -1190 0000 009 0,179 0,880 24,0 -101,7 0293 0,127 0203 0,935 9,7 -1048 0,005
1,33 033 033 0409 0,102 0981 13,1 92,0 0,000 0,049 0204 0803 17,1 -106,5 0,002 0,062 0,185 0,783 19,9 -109,6 0,293
0,33 1,33 033 0113 0,164 0969 103  -120,2 0,001 0206 0,184 0,947 12,0  -948 0409 0,103 0485 0904 11,6 -119,8 0,070
0,33 0,33 133 0,103 0,074 099 16,2 -1583 0,740 0,066 0,128 0,955 10,7 -137,3 0,224 0242 0,175 0,923 184  -945 0,428
1 1 1 0246 0063 098 386 -116,6 0,001 0,102 0494 0755 23,8 -103,6 0411 0,108 0325 0,756 22,5 -97.7 0,601
Pseudossegunda ordem
Qreacr kacer R DMR AICc w Qoreani koni K DMR AICc w Qoreazn  kazm K DMR AICc w
0,33 033 033 0,161 1008 0992 53  -139,5 0,093 0079 3,687 0937 135 -1299 0,001 0,098 3974 0,928 13,5 -122,5 0,005
0,66 0,66 066' 0246 0382 0988 150 -130,7 0013 0,116 5518 0,765 37,7 -107,7 0,094 0,142 5413 0,787 34,5 -1043 0,119
0,66 0,66 066> 0225 0464 0983 9,7 -1099 0,138 0,108 3209 0860 16,6  -91,2 0035 0,113 3,903 0,765 96,6  -90,1 0,060
0,66 0,66 066° 0225 0416 099 154  -1379 1,000 0,103 3,048 0818 369  -96,5 0,021 0,131 3,032 0,888 189  -97.8 0,000
1,33 033 033 0432 0383 09% 68 -1080 1,000 0051 6,562 0,737 24,5 -101,8 0,000 0064 4,721 0,707 182 -105,1 0,031
0,33 1,33 033 0,117 2572 099 55 -1345 0,999 0214 1,536 0905 27,7 -87,2 0,009 0,106 8,149 0,924 10,7 -1248 0,860
0,33 033 1,33 0,110 0989 0973 274  -131,8 0,000 0069 3,240 0910 229 -127,7 0002 0250 1,309 0,889 258  -945 0,130
1 1 1 0268 0323 0,995 56,6 -130,5 0998 0,105 8,696 0,745 29,9 -101,9 0,178 0,111 5593 0680 29,0  -969 0,390
Resisténcia a transferéncia de massa em filme externo (RTMFE)
Kimer R DMR AICc w Kimni R DMR AICc w Kimzm R DMR  AICc w
0,33 033 033 0078 099 95 -1359 0016 0,042 098 105 -1442 0,749 0,071 00982 11,3 -131,8 0,516
0,66 0,66 066' 0,035 0993 100 -1249 0001 0,075 0900 258 -1108 0453 0,112 0906 259 -106,9 0,441
0,66 0,66 066> 0,065 0993 11,7 -111,1 0253 0,033 0945 143 96,6 0,544 0,036 0913 40,1 94,5 0,544
0,66 0,66 066° 0366 0984 14,7 -1099 0,000 0,025 0933 153 -103,4 0,686 0,039 0969 12,7 -115,5 0,995
1,33 033 033 0,048 0988 165 -83,5 0,000 0,031 0915 130 -1192 0,998 0,033 0903 19,1 -111,2 0,676
033 1,33 033 0,085 0977 149 -111,9 0000 0,038 0975 109 955 0,582 0,191 00955 11,6 -119,8 0,070
0,33 033 1,33 0,030 0998 13,1 -1562 0260 0,027 0981 112 -139,8 0,774 0,047 0,961 174 94,6 0,442
1 1 1 0,025 0993 364 -1158 0,001 0083 0880 239 -103,6 0411 0,039 0829 21,6 -89,2 0,009
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Embora a bioadsor¢dao de niquel e zinco seja mais comumente reportada na literatura
por ser um processo de pseudossegunda ordem, seja a partir de sistemas simples ou
competitivos (LALHRUAITLUANGA; PRASAD; RADHA, 2011; LIU et al, 2013;
RODRIGUES et al., 2012), Gupta, Rastogi e Nayak (2010) reportaram melhor ajuste do
modelo de PPOR para Ni utilizando biomassa de algas, enquanto Cardoso et al. (2017)
verificaram semelhanca entre os ajustes das equagdes de PPOR e RTMFE, com maior
representatividade do segundo para a remocdo de ambos os fons divalentes utilizando o
mesmo residuo da extra¢do de alginato da S. filipendula em sistemas simples, seguido pelo
modelo de pseudoprimeira ordem.

No sistema terndrio Cr-Ni-Zn, os ajustes dos modelos cinéticos também revelaram
maior capacidade de predi¢do dos modelos de PSOR para a bioadsor¢do do cromo e RTMFE
para Ni e Zn.

Apesar de indicar comportamentos semelhantes aos observados nos estudos
monocomposto, a modelagem das equacdes cinéticas pode ter sido afetada pela
competividade entre os fons em estudo (Cr, Ni e Zn) e pela liberacdo de espécies quimicas na
solucdo durante o processo, uma vez que a matriz adsorvente possui uma composicdo bastante
complexa. Isto se reflete principalmente na contradi¢cdo em relacdo ao melhor ajuste aos dados
dos fons de menor afinidade (Ni e Zn) e na falta de padrdo entre as constantes de adsor¢ao (k;,
ks e kyy) e as composi¢des das misturas. Freitas et al. (2017) também nao identificaram tal
relacio na adsorcdo simultdnea de Ag e Cu por argila verde lodo e atribuiram tal
comportamento as diferentes concentragdes iniciais e propor¢oes das misturas. Bakatula ef al.
(2014) justificaram a falta de padrdo nos valores das constantes pela natureza heterogénea da
superficie adsorvente, podendo haver o envolvimento de diferentes mecanismos de sor¢ao.

A Figura 26(a—h) apresenta os graficos de g versus 1*? referentes ao modelo de difusio
intraparticula, que foram construidos a partir dos dados experimentais obtidos na menor e na
maior concentracdo inicial total (1 e 3 mmol/L) e fracdes equimolares de cada ion metdlico,
para verificar se houve alguma relacdo entre a constante de taxa de sorcdo na difusdo
intraparticula e as concentragdes iniciais.

E possivel observar que, assim como para o sistema simples residuo-cromo (se¢@o
4.3.1 desta tese), os graficos obtidos para misturas revelaram as trés etapas distintas para o fon
trivalente: sendo a primeira referente a difusdo externa, a segunda (linha tracejada) referente a

adsor¢do gradual no interior do bioadsorvente, e a terceira relacionada ao equilibrio do
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sistema. Embora tal multilinearidade também tenha sido observada para Ni e Zn, nota-se que,

no estdgio intermedidrio, houve uma reducao em ¢, indicando a ocorréncia de dessorcao.

Figura 26: Gréficos de g versus 1% referentes ao modelo de difusdo intraparticula nas
concentracdes de 1 e 3 mmol/L, respectivamente: Cr-Ni (a—b), Cr-Zn (c—d), Ni-Zn (e—f) e
Cr-Ni-Zn (g-h), em que Cr [H], Ni [[J] e Zn [XI].
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Continuacdo da Figura 26: Gréficos de g versus 1%’ referentes a0 modelo de difusdo
intraparticula nas concentragdes de 1,0 e 3,0 mmol/L, respectivamente: Cr-Ni-Zn (g—h), em
que Cr [H], Ni [[J] e Zn [[X]].
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A Figura 27(a—b) apresenta os graficos de g versus 1 adaptados de Gongalves (2016)
e Cardoso (2017) referentes aos sistemas simples residuo-niquel e residuo-zinco,
respectivamente. Assim como para os sistemas multicompostos, os graficos foram construidos
a partir dos dados experimentais obtidos na menor e na maior concentragdo inicial utilizadas

pelos autores (1 e 2 mmol/L).

Figura 27: Gréficos de g versus %2 adaptados de Gongalves (2016) e Cardoso (2017)
referentes ao modelo de difusdo intraparticula nas concentragdes de 1 e 2 mmol/L:
residuo-niquel (a) e residuo-zinco (b).
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Observa-se que, em geral, os graficos obtidos tanto para sistemas simples quanto para

misturas apresentam formas similares, indicando que a presenga de outros fons ndo altera o
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comportamento da bioadsor¢do pelo RES, com irrelevante participacio da difusdo
intraparticula.

Os dados da etapa intermedidria referentes a remoc¢do de Cr foram ajustados
linearmente, permitindo afirmar a existéncia desta etapa de difusdao atuando sobre a
velocidade da reacdo, com R? elevados em todos os casos (Tabela 13), e indicando a
relevancia da difusdo intraparticula mesmo nido sendo o mecanismo predominante. A
constante k; nao sofreu influéncia da concentracdo inicial, enquanto os valores referentes a
espessura da camada limite (c¢) mostraram uma relacdo direta com a variacdo de Cy,,

implicando aumento da resisténcia a transferéncia de massa no filme externo.

Tabela 13: Ajustes da regido intermedidria referente a difusdo intraparticula nos sistemas

avaliados.
Parametros Cr-Ni Cr-Zn Cr-Ni-Zn
Concentragdes (mmol/L)
1 3 1 3 1 3
k; (mmol/ g.mino’5 ) 0,013 0,016 0,002 0,005 0,006 0,009
c 0,149 0,330 0,174 0,264 0,104 0,148
R? 0,981 0935 0,864 0911 0,955 0,949

Os graficos de Bt versus tempo construidos para verificar a adequabilidade do modelo
de Boyd aos dados também mostraram que a difusdo intraparticula ndo € a tUnica etapa
limitante do processo, uma vez que ndao hid uma relacdo linear entre os dados plotados
(Figura 28) (BOYD; ADAMSON; MYERS JR., 1947; REICHENBERG, 1953).

A Figura 29(a — b) apresenta os graficos de Bt versus tempo adaptados de Gongalves
(2016) e Cardoso (2017) referentes aos sistema simples residuo-niquel e residuo-zinco,

respectivamente, onde nota-se a mesma falta de adequabilidade do modelo de Boyd aos dados

experimentais.
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Figura 28: Gréficos de Bt versus tempo referentes ao modelo de Boyd nas concentragdes de 1
e 3 mmol/L, respectivamente: Cr-Ni (a—b), Cr-Zn (c—d), Ni-Zn (e—f) e Cr-Ni-Zn (g-h), em
que Cr [H], Ni [[J] e Zn [[X].

g C,, =1 mmol/L - (a)
6 p
u
o 4 n " .
=2
u
21 ||
O-Er m]
0 100 200 300 400 500
Tempo (min)
8
Co’t= 1 mmol/L . (c)
6 u
4 - ®
~—
==} . ® i
21 . I.
“F
0 100 200 300 400
Tempo (min)
Co’t =1 mmol/L . (e)
3 o
O
2
~—
|19
O
i
'1 T T T T T T T
0 100 200 300 400 500 600

Tempo (min)

Bt

Bt

{C, = =3 mmol/L
0,t 0

. (b)

-1

L |
) 200 300 400
Tempo (min)

0 100

500 600

6-
5
44
3
2
14
0-

Cm = 3 mmol/L =

X

14

(d)

200
t

0 100

300 400

6

CO" =3 mmo/L

ox

0 100

200 300 400
Tempo (min)

500 600



109

Continuacao da Figura 28: Graficos de Bt versus tempo referentes ao modelo de Boyd nas
concentracdes de 1 e 3 mmol/L, respectivamente: Cr-Ni (a—b), Cr-Zn (c—d), Ni-Zn (e—f) e
Cr-Ni-Zn (g-h), em que Cr [H], Ni [[J] e Zn [XI].
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Figura 29: Gréficos de Bt versus tempo adaptados de Gongalves (2016) e Cardoso (2017)
referentes ao modelo de Boyd nas concentracdes de 1 e 2 mmol/L: residuo-niquel (a) e
residuo-zinco (b).
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As observagoes feitas no estudo cinético multicompostos revelaram que a elevacao da
concentracao inicial total das misturas teve efeito direto na capacidade total de bioadsorc¢ao
(g:). As proporcdes de cada metal, bem como as interagdes entre os mesmos, exibiram efeitos
sinérgicos e/ou antagdnicos sobre ¢;, com a fracdo de cromo sendo mais significativa. Apesar
de pouco conclusivos devido a complexidade da matriz adsorvente, os ajustes dos modelos
cinéticos indicaram pouca influéncia da difusdo intraparticula no processo, visto que o modelo
de pseudossegunda ordem se ajustou melhor aos dados experimentais do cromo, enquanto
para niquel e zinco o modelo de resisténcia a transferéncia de massa em filme externo foi

mais representativo.
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4.4.2 Estudo de equilibrio

No intuito de verificar a influéncia da temperatura na capacidade de bioadsor¢ao do
RES em sistemas competitivos, as isotermas de equilibrio foram obtidas a partir de solucdes
preparadas com diferentes fracdes molares de cada metal (1/4, 1/2 e 3/4), em quatro
temperaturas diferentes (20, 30 40 e 50 °C).

As Figuras 30 e 31 apresentam as isotermas bindrias dos sistemas Cr-Ni e Cr-Zn,
respectivamente, enquanto a Figura 32 mostra as curvas referentes ao sistema terndrio
Cr-Ni-Zn, nas quais é possivel notar isotermas do tipo extremamente favordveis para o cromo,
enquanto as curvas de niquel e zinco ndo exibiram forma definida devido a expressiva
dispersdo dos dados (MCCABE; SMITH; HARRIOTT, 1993). Lima, Silva e Vieira (2016)
observaram o mesmo comportamento na bioadsor¢ao em sistema competitivo de Cr e Pb pela
macroéfita Salvinia natans, e o relacionaram a competitividade entre os ifons pelos mesmos
sitios, onde adsorcao e dessorcdo dos fons de menor afinidade pode estar ocorrendo.

Sabendo-se que sistemas tendem a se distanciar da idealidade a medida que a forcga
ionica (/) da solucdo aumenta e que a efetividade com que cada ion pode influenciar o
equilibrio € dependente das caracteristicas do meio (SKOOG et al., 2006), tal comportamento
também pode estar relacionado a complexidade das solugdes metdlicas estudadas e a atividade
dos ions presentes. Além do aumento da concentracdo inicial das misturas de 0,5 para 10
mmol/L, sabe-se que diversos ions sdo naturalmente liberados da superficie de bioadsorventes
derivados de algas antes do equilibrio ser atingindo, causando altera¢des nas caracteristicas do
sistema que podem acarretar em maiores forcas idnicas (ZERAATKAR et al., 2016).

Além disso, as diferentes fragdes molares podem ter prejudicado a formacgdo do platd
de adsorg¢do, que ocorreu em condi¢Oes equimolares conforme mostrado na Figura 33(a—d).

Nas Figuras 30-32, a maior influéncia da temperatura na capacidade de bioadsorcao
do RES pelo cromo em relagdo aos ions divalentes é evidente, dado a elevacao dos valores de
g entre a menor e a maior temperatura. Embora a bioadsor¢do de niquel e zinco tenha se
mostrado pouco sensivel a variacdo de temperatura, as maiores porcentagens de remog¢do de
ambos também foram obtidas a 50 °C, sugerindo um processo endotérmico com maior
remog¢ao de cromo. A comparacdo das curvas obtidas nos sistemas bindrios Cr-Ni e Cr-Zn
mostra que, em geral, a quantidade de cromo removida na presenca do Zn foi menor,

corroborando o estudo cinético apresentado na sec¢do 4.4.1 deste estudo. No sistema ternario
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Cr-Ni-Zn, a presenca de um terceiro ion também levou a redu¢do da quantidade removida de

todos os componentes, devido a maior competitividade pelo mesmo nimero de sitios ativos.

Figura 30: Isotermas referentes ao sistema binario formado por cromo [H] e niquel [[]] nas
seguintes temperaturas: (a) 20 °C, (b) 30 °C, (c) 40 °C e (d) 50 °C.
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Figura 31: Isotermas referentes ao sistema bindrio formado por cromo [H] e zinco [X]] nas
seguintes temperaturas: (a) 20 °C, (b) 30 °C, (c) 40 °C e (d) 50 °C.
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Figura 32: Isotermas referentes ao sistema ternario formado por cromo [H], niquel [[1] e

zinco [X]] nas seguintes temperaturas: (a) 20 °C, (b) 30 °C, (c) 40 °C e (d) 50 °C.
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Figura 33: Isotermas obtidas para niquel e zinco em condi¢des equimolares nas diferentes
temperaturas: (a) Cr-Ni, (b) Cr-Zn, (c e d) Cr-Ni-Zn.
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Assim como nos sistemas contendo cromo, nota-se que nas isotermas bindrias de
niquel e zinco (Figura 34) ambos os fons apresentaram comportamentos semelhantes, com
pouca influéncia da variacdo de temperatura. As curvas podem ser classificadas como
favoraveis (MCCABE; SMITH; HARRIOTT, 1993) e também revelam que os ions nao
apresentaram uma sequéncia exata de afinidade, com o RES sendo mais seletivo pelo zinco
nas temperaturas mais baixas (20 e 30 °C), e o niquel se tornando mais competitivo a 40 e

50 °C.
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Figura 34: Isotermas referentes ao sistema binario formado por niquel [l] e zinco [[X]] nas
seguintes temperaturas: (a) 20 °C, (b) 30 °C, (c) 40 °C e (d) 50 °C.
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Os coeficientes de seletividade (o) foram estimados para todos os sistemas avaliados e
sdo apresentados na Tabela 14, onde se pode notar que os valores de a corroboram a ordem de
afinidade verificada nos ensaios experimentais, com maior preferéncia do RES pelo cromo em
todas as temperaturas. Em ambos os sistemas bindrios contendo cromo, observa-se que o
niquel foi mais competitivo, apresentando valores de a maiores comparados aos do zinco. A
mesma relagdo ocorre na mistura terndria. Para o sistema Ni-Zn, os valores de a indicam que
o RES ndo apresentou uma ordem exata de seletividade pelos ions divalentes, o que se
justifica pela similaridade de suas propriedades fisico-quimicas (MALAMIS; KATSOU,
2013).

Alguns pesquisadores verificaram a mesma ordem de afinidade para diferentes
adsorventes em sistemas simples ou competitivos, nos quais os fons Cr* sdo
preferencialmente adsorvidos em relacdo a outros fons metdlicos (CARDOSO et al., 2017;

LIMA et al., 2013; PARAB et al., 2006; SEOLATTO et al., 2014).
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Tabela 14: Coeficientes de seletividade ().

Temperatura (°C) Cr (1) Zn(2) Cr(l) Ni(2) Ni(l) Zn(2)
a12 021 x12 21 x12 21
20 3,97 0,25 2,22 045 0,31 1,06
30 3,89 0,26 3,26 0,31 0,09 1,17
40 14,00 0,07 4,60 045 1,19 0,84
50 11,87 0,08 473 0,21 2,64 0,38
Cr (1) Ni (2) Zn (3)
a12 13 21 23 31 a3z
20 3,98 5,72 0,25 1,44 0,17 0,70
30 294 341 0,34 1,16 0,29 0,86
40 3,94 446 0,25 1,13 0,22 0,88
50 6,92 7,33 0,14 1,06 0,14 094

4.4.2.1 Ajustes dos modelos de equilibrio

Para descrever os dados de sor¢cio multicompostos, os modelos conhecidos como
Equacdo estendida de Langmuir (EEL), Langmuir competitivo modificado (LCM), Langmuir
ndo competitivo (LNC) e Langmuir-Freundlich (L-F) foram ajustados aos dados
experimentais.

Os parametros de cada equacdo estdo sumarizados nas Tabelas 15-17, assim como os
valores de R? e DMR calculados para cada composto. Os parametros de Akaike (AICc e w)
ndo apresentaram relacdo com o coeficiente de determinacdo e/ou desvios e, portanto, nao
foram apresentados. O niimero de parametros ajustdveis contido em cada modelo também foi
incluido, a fim de comparar o ajuste com a complexidade do modelo.

Na Tabela 15, os valores do coeficiente de determinacdo (R?) calculados para o
sistema Cr-Ni indicam que todos os modelos testados se tornaram menos preditivos para o
niquel nas maiores temperaturas, com decaimento dos valores de R? e elevacdo dos valores de
DMR. Desta forma, os piores ajustes foram obtidos a 50 °C, onde os modelos EEL, LNC e L-
F ndo apresentaram R? vdlidos. A Figura 35(a — d) representa esta relacdo, onde uma maior
dispersdo para todos os modelos ao predizer os dados experimentais do niquel a 50 °C foi
observada em relagdo a menor temperatura. Um ajuste mais adequado ocorre quando os

pontos estao localizados sobre a reta de tendéncia na diagonal (x = y).
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Tabela 15: Parametros de ajuste dos modelos de equilibrio multicompostos EEL, LCM, LNC

e L-F para o sistema binario cromo (1) — niquel (2).

Modelos Parametros Temperatura (°C)
20 30 40 50
EEL (3P*)  gqx (mmol/g) 0,577 0,956 1,104 1,475
K;,; (L/mmol) 10,274 7,452 6,621 5,307
K; > (L/mmol) 1,655 0,508 0,355 0,015
2

R, 0,651 0,905 0,685 0,858
R’ 0,621 0,462 0,535 -
DMR; (%) 19,3 17,4 43,3 61,9
DMR; (%) 32,6 37,4 30,5 64,4
Fob 0,163 0,329 1,207 0,845

LCM (4P%) e (mmol/g) 0467 0914 1,038 1,427
Gmax2 (mmol/g) 0,138 1,615 9213 23,953
K.; Wmmol) 7,665 6,921 5,688 4947
K. (Ummol) 3,864 0261 0032 0,006

R/ 0,919 0920 0,738 0,886
R’ 0,613 0436 0,426 0,426
DMR; (%) 10,4 14,2 34,6 55,1
DMR; (%) 27,1 40,0 91,8 67,9
Fob 0,094 0311 1,053 0,720

LNC (4P*)  gmax (mmol/g) 0,478 0,919 1,031 1,433
K1, ; (L/mmol) 16,561 7,889 6,924 5,182
K> (L/mmol) 1,739 0,472 0,230 0,071
K1, 12 (L/mmol) 2,870 0,250 0,610 0,161

R/ 0,911 0,918 0,732 0,882
Ry 0,791 0,526 0,832 -
DMR; (%) 13,1 16,2 38,3 58,4
DMR; (%) 21,7 32,1 41,1 64,0
Fob 0,063 0,287 0,881 0,744
L-F (5P*)  ¢ax (mmol/g) 0,754 1,223 2,906 1,266
Kir; (L/mmol) 1,955 1,987 0,399 30,781
Kir> (L/mmol) 0,587 0,309 0,064 0,264
n; 1,930 1,564 2,555 0,606
ny 1,541 1,828 1,492 12,118
R/ 0,742 0,934 0,672 0,933
Ry 0,779 0,543 0,753 -
DMR; (%) 21,7 19,8 53,4 35,8
DMR; (%) 29.5 46,6 46,6 89,7
Fob 0,109 0,255 1,098 0,637

EEL (Equagdo estendida de Langmuir); LCM (Langmuir competitivo modificado); LNC (Langmuir ndo
competitivo); L-F (Langmuir-Freundlich); *P (nimero de pardmetros ajustdveis).
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Figura 35: Relagao entre os valores de q preditos e experimentais para Cr(III) e Ni(II) nas
temperaturas de (a—b) 20 °C e (c—d) 50 °C.

0,54{(@) Cr(ILD) L (b) Ni(II) . .
n
3 031 R
094' | | °
a [ ] V‘ : w a ;A A }
3 03 A - 2T
g : - £ 0% . AT
E v E v X vy
E 021 - = N
= u [ ] =] ‘
& v o " = EEL 014 x§ 't = = EEL
S 0,1 N ) e LCM =y o* e LCM
¢ 4 LNC 2% 4 LNC
v L-F s v L-F
0,0 T T T T 0,0 T T T
0,0 0,1 0,2 0,3 0,4 0,0 0,1 0,2 0,3
q,, (mmol/g) q,, (mmol/g)
1,51(c) CrIII) (d) Ni(II)
1 0,4
1,2- J v ‘ ‘.
_ 2 =5 0,31 .
g = @ :
=] 059' Py =) .
g t E 0,2' M v o :
- 0,6 ° I - v s a
3 C 3 M '
£ N # = EEL 201l 7 ip N * EEL
= 0,3-!'! 2 e LCM = R ) ¢ LCM
vy 4 LNC VA £a d 4 LNC
0’0 T T T T M L-F 0’0 :- f v’ : T M T ’ IL-F
0,0 0,3 0,6 0,9 1,2 1,5 0,0 0,1 0,2 0,3 0,4
q,,, (mmol/g) q,,, (mmol/g)

Concentrando-se nas temperaturas de 20 e 30 °C, o modelo de LNC foi o mais
preditivo por assumir que dois fons podem ocupar o mesmo sitio ativo simultaneamente. Tal
hipdtese € aceitdvel visto que o estudo cinético apresentado na secdo 4.4.1 desta tese revelou
pouca interagdo ou efeito inibitdrio entre os componentes da mistura a temperatura ambiente.
Por este motivo, a equacido de LNC (4 parametros) forneceu o menor valor da fun¢ao objetivo
(Fob), apesar ndo possuir o0 maior nimero de parametros ajustdveis do conjunto de modelos
testados. Observa-se que houve redugdo nos valores de ki ;, k> € k;, ;2 com o aumento da
temperatura, adsorvente-adsorbato podem estar sendo

revelando que as interagdes

enfraquecidas pelo aumento da temperatura (fisissor¢ao).
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Tabela 16: Parametros de ajuste dos modelos de equilibrio multicompostos EEL, LCM, LNC
e L-F para o sistema binario cromo (1) — zinco (2).

Modelos Parametros Temperatura (°C)
20 30 40 50
EEL (3P*)  guax (mmol/g) 0,527 0,507 1,208 1,626
K;,; (L/mmol) 6,609 9,702 6,351 2,361

K; > (L/mmol) 1,405 1,467 0,118 0,091
RS 0,776 0,730 0,921 0,924
R 0,686 0,855 0,209 0,548
DMR; (%) 16,5 24,5 46,8 54,3
DMR; (%) 35,7 25,2 118,2 45,5
Fob 0,129 0,085 0,392 0,489

LCM (4P*)  @max; (mmol/g) 0,437 0,441 1,168 1,558
Gmax2 (mmol/g) 1,848 1,300 6,148 10,482
K;,; (L/mmol) 5,463 8,572 5,876 2,182
K> (L/mmol) 0,258 0,400 0,020 0,013
2

R 0,874 0,888 0,936 0,948
R’ 0,773 0,846 0,132 0,490
DMR; (%) 13,9 166 425 47,8
DMR; (%) 25,5 23,1 1199 47,4
Fob 0,086 0,050 0359 0,401

LNC (4P*) gy (mmol/g) 0451 0458 1,196 1,588
K. (LUmmol) 11,121 11,573 6,330 2312

K. > (L/mmol) 1,692 1,442 0,108 0,077
K:.1» (L/mmol) 1,18 1357 0053 0,042
R/ 0992 0858 0925 0,938
R 0,865 0,895 0,188 0,497
DMR,; (%) 9,2 20,5 46,1 51,5

DMR; (%) 46,2 30,1 1478 53,0

Fob 0,093 0079 0382 0445

L-F (5P*)  gmax (mmol/g) 0,592 0,580 1,221 1,474
Kir; (L/mmol) 3,199 3,666 5,874 4,055
Kir> (L/mmol) 0,756 0,888 0,258 0,212

n; 1,404 1,454 1,047 0,810
1 0,991 1,309 2,556 1,688
R/ 0,974 0,745 0,930 0,947
Ry 0,907 0,912 0,638 0,655
DMR; (%) 16,4 27,2 452 42,8

DMR; (%) 35,6 24,6 55,9 40,5

Fob 0,093 0,073 0,289 0,362

EEL (Equagdo estendida de Langmuir); LCM (Langmuir competitivo modificado); LNC (Langmuir nao
competitivo); L-F (Langmuir-Freundlich); *P (nimero de pardmetros ajustaveis).
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O mesmo comportamento foi observado nos ensaios de equilibrio monocomposto de
cromo (se¢do 4.3.2 desta tese) e niquel (GONCALVES, 2016). Os maiores valores de k7, ; em
relacdo a ky, e k; ;> também refletem a maior afinidade do RES pelo Cr em todas as
temperaturas.

Com relacdo ao sistema Cr-Zn (Tabela 16), os valores de R? indicam que todos os
modelos testados se adequaram bem aos dados do cromo, mas também apresentaram
decaimento dos valores de R? nas maiores temperaturas. Neste cendrio, os maiores R? foram
calculados para o modelo de L-F, o que se justifica pelo fato da equagdo conter o parametro
de Freundlich relacionado a heterogeneidade da superficie adsorvente (n) e representar melhor
os efeitos de interacdo entre os ions do sistema nas maiores temperaturas.

Concentrando-se nos ajustes de Langmuir-Freundlich (20 e 30 °C), observa-se que os
valores de K;r; sdo significativamente maiores que K;r», evidenciando a maior afinidade
entre os ions trivalentes e a superficie do RES em relagdo ao zinco. Em geral, os valores
calculados de n indicam adsor¢do favoravel (entre 1 e 10) (FEBRIANTO et al., 2009).

A Figura 36(a — d) representa a relacio entre os valores de g preditos pelos modelos de
equilibrio na menor e maior temperatura. Em ambos os casos, os graficos revelaram a menor
dispersdo para todos os modelos ao predizer os dados experimentais do cromo, enquanto
maiores desvios sdo observados para o zinco. Entretanto, a maior adequabilidade de L-F para
o zinco em relacdo aos demais pode ser observada, principalmente na maior temperatura,
onde as equagoes estendidas de Langmuir (EEL, LCM e LNC) foram menos preditivas.

Em relacdo ao sistema Ni-Zn, a similaridade observada entre os fons divalentes,
incluindo as propriedades fisico-quimicas, o comportamento durante a bioadsorcao e a forma
das curvas se refletiu nos ajustes dos modelos de equilibrio (Tabela 17), cujos valores de R?
indicam que todas as equacdes poderiam descrever os dados experimentais. Entretanto, €
possivel verificar que o modelo de LNC nao se ajustou, fornecendo valores de k;, ;> negativos.
Consequentemente, as hipdteses deste modelo podem ndo ser aplicidveis a bioadsorcao
simultanea de niquel e zinco pelo RES, sugerindo que ha competi¢cdo pelos mesmos sitios

ativos onde apenas um adsorbato ocupa o sitio por vez.
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Figura 36: Relagao entre os valores de q preditos e experimentais para Cr(IIl) e Zn(II) nas
temperaturas de (a—b) 20 °C e (b—) 50 °C.
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Analisando a dispersdo entre os dados experimentais e as predi¢cdes dos modelos
(Figura 37), € possivel observar que nao houve variagdo expressiva entre as predi¢des com as
variacOes de temperatura e do tipo de adsorbato, tornando dificil identificar o melhor ajuste.
As constantes relacionadas a intensidade das interagdes adsorvente-adsorbato (kz, s, k.2, kir i €
krr2), assim como o parametro de Freundlich relacionado a favorabilidade e a
heterogeneidade da superficie (n) ndo apresentaram uma tendéncia clara com a temperatura,

indicando que a complexidade e a natureza heterogénica do bioadsorvente podem ter

interferido no ajuste dos modelos.
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Figura 37: Relagao entre os valores de q preditos e experimentais para Ni(Il) e Zn(II) nas
temperaturas de (a—b) 20 °C e (b—) 50 °C.
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O fato de todos os modelos terem se ajustado aos dados experimentais de bioadsor¢ao
simultanea de Ni(Il) e Zn(II) pode indicar a presen¢a de mais de um mecanismo de adsorcao.
Essa ambiguidade em relacdao a adequacdo dos modelos também € vista na literatura, onde
diferentes conclusdes sao reportadas sobre o ajuste de modelos simples ou competitivos.

Em sistema simples, Fagundes-Klen et al. (2007) observaram que a bioadsor¢io de
Zn(Il) pela S. filipendula foi bem descrita pelos modelos de Langmuir e Freundlich, com o
segundo sendo ligeiramente mais preditivo. Em sistema binério de Cd (i =1) e Zn (i =2), os
autores avaliaram seis tipos de isotermas bindrias, com a de Langmuir-Freundlich sendo mais
representativa. Os parametros fornecidos pela equagdo foram g, = 0,59 mmol/g, K;,; = 0,58
e K;» = 0,41 L/mmol. Comparando-se com os valores de K, ; apresentados na Tabela 16 desta

tese, observa-se que a afinidade pelo zinco foi similar para ambos os bioadsorventes em

temperatura ambiente.
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Tabela 17: Parametros de ajuste dos modelos de equilibrio multicompostos EEL, LCM, LNC
e L-F para o sistema bindrio niquel (1) — zinco (2).
Modelos Parametros Temperatura (°C)
20 30 40 50
EEL (3P*)  @uqx (mmol/g) 1,306 0,900 0,796 0,907
K;,; (L/mmol) 0,214 0,380 0,165 0,512
K> (L/mmol) 0,232 0,548 0,733 0,423

R/} 0,880 0,559 0,939 0,943
R 0,784 0,856 0,757 0,647
DMR; (%) 19,9 20,6 10,8 9,1
DMR; (%) 27,9 15,9 19,6 28,0
Fob 0,309 0,159 0,165 0,309

LCM (4P*)  qmax; (mmol/g) 1,160 0,688 0,907 0,825
Gmax,2 (mmol/g) 1,416 1,077 0,707 1,005
K, ; (L/mmol) 0,247 0,533 0,626 0,572
K> (L/mmol) 0,213 0,458 0,602 0,375

RS 0,881 0,928 0,948 0,947
R 0,784 0,861 0,755 0,648
DMR; (%) 20,0 15,8 9.4 10,2
DMR; (%) 27,2 13,5 20,9 27,4
Fob 0,307 0,145 0,161 0,307
LNC (4P*)  gnax (mmol/g) 1,343 0,921 0,890 0,868

K1, ; (L/mmol) 0,206 0,369 0,610 0,546
K> (L/mmol) 0,223 0,528 0,438 0,453
Ki, ;2 (L/mmol) -0,002 -0,005  -0,024 0,010

R/ 0,879 0,888 0,949 0,949
R, 0,784 0,859 0,762 0,645
DMR; (%) 21,6 18,3 9,7 9,7
DMR; (%) 27,7 15,7 19,2 28,9
Fob 0,308 0,159 0,157 0,308
L-F (5P*)  guax (mmol/g) 1,421 0,921 0,756 0,930

Kir; (L/mmol) 0,202 0,404 0,753 0,447
Kir> (L/mmol) 0,207 0,508 0,628 0,264

n; 1,124 0,159 0,820 0,921
s 1,052 0,983 1,003 1,139
R/ 0,893 0,928 0,946 0,956
R’ 0,781 0,854 0,778 0,655
DMR; (%) 15,7 10,4 12,6 10,5

DMR; (%) 27,9 15,8 19,9 33,1

Fob 0,305 0,152 0,150 0,295

EEL (Equagdo estendida de Langmuir); LCM (Langmuir competitivo modificado); LNC (Langmuir nao
competitivo); L-F (Langmuir-Freundlich); *P (nimero de parimetros ajustaveis).
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Da mesma forma, Seolatto et al. (2014) verificaram que o modelo de Langmuir
apresentou bons ajustes aos dados de adsor¢cdo de Ni** a partir de sistemas simples pela S.
filipendula, enquanto a equacdo de Langmuir-Freundlich descreveu melhor a bioadsor¢do
simultanea de Cr (i =1) e Ni(i=2). A equagdo forneceu os parametros K;r;=1,29 e
Kir>=0,19 L/mmol, os quais corroboram a menor afinidade do RES pelo Ni em relagcdo ao
Cr (Tabela 15).

Para a mesma temperatura, Silva et al. (2003) investigaram a bioadsorc¢do de Cr (i = 1)
e Cu (i = 2) pela Sargassum sp., e reportaram parametros para EEL (g = 1,62 mmol/g,
K; ;=227 e K;»=052L/mmol) e para L-F (guu=1,67 mmol/g, K;p;=323 e
K;r>=0,69 L/mmol). Pode-se notar que, embora os modelos tenham predito altos valores de
K para o cromo, em geral, os valores foram menores do que os obtidos nesta tese, sugerindo
maior afinidade do RES pelo ion (Tabelas 15 e 16).

Chong e Volesky (1995) investigaram a adsor¢do simultanea de Cd (i=1) e Zn (i = 2)
usando a alga marrom Ascophilum nosodum, onde os parametros para a EEL foram g, =
0,67 mmol/g, K;,; = 6,67 L/mmol e K., = 2,27 L/mmol. Comparando-se com os resultados
obtidos nesta tese (Tabela 16), observa-se que embora a capacidade méaxima de bioadsorcao
tenha sido similar para ambos os bioadsorventes em temperatura ambiente, a menor afinidade
do zinco em ambos os sistemas (Cd-Zn e Cr-Zn) é notdvel pelos valores consideravelmente
menores de K ; em relacdo a Ky ;.

Para o ajuste do sistema terndrio (Cr-Ni-Zn), as equagdes de equilibrio
multicompostos (Equagdes 29-32) foram estendidas para se adequar ao numero de
componentes. Desta forma, os modelos EEL, LCM, LNC e L-F foram ajustados aos dados
experimentais, mas as predi¢cdes nido foram representativas com valores de R? invalidos e
desvios muito elevados. Com excecdo da EEL, a falta de ajuste dos demais modelos também
refletiu em parametros negativos (gmqx €/0u K;). Desta forma, apenas os ajustes da Equagdo
estendida de Langmuir sdo apresentados na Tabela 18.

Corroborando os dados experimentais, os valores preditos de g,,, aumentaram com a
temperatura, indicando que o processo de bioadsor¢do foi favorecido pelo aumento da
temperatura. Os valores das constantes relacionadas a afinidade adsorvente-adsorbato
enfatizaram a maior seletividade do RES pelo cromo, seguido por niquel e zinco. Além disso,
o decaimento nos valores de K;;, K> e Kp3; nas maiores temperaturas indica o

enfraquecimento das interagdes adsorvente-adsorbato (FEBRIANTO et al., 2009).



125

Tabela 18: Parametros de ajuste do modelo de equilibrio multicompostos Equagdo estendida
de Langmuir (EEL) para o sistema bindrio cromo (1) — niquel (2) — zinco (3).

Modelos Parametros Temperatura (°C)
20 30 40 50
EEL (4P*)  quax (mmol/g) 0,540 0,618 0,867 1,175
K;; L/mmol) 12,279 7,192 8,047 6,383
K> (L/mmol) 1,131 0,605 0,243 0,154
K} ; (L/mmol) 0,853 0,562 0,348 0,224
2

R, 0,916 0924 0,782 0,604
R’ 0,518 - - -

R¥ - - - 0,581
DMR; (%) 71,8 924  121,0 1979
DMR; (%) 87,6 75,7 46,1 62,4
DMR; (%) 1069 79,8 69,5 46,7
Fob 0,134 0,185 0,637 1,393

*P (nimero de pardmetros ajustaveis).

Embora os modelos citados neste estudo sejam mais comumente aplicados a sistemas
bindrios, alguns estudos tém reportado bons ajustes da Equacao estendida de Langmuir para
misturas terndarias. Mahamadi e Nharingo (2010) aplicaram o modelo com sucesso para
investigar a natureza da bioadsorcao simultanea de Pb(II), Zn(II) e Cd(II) pela planta aquéatica
Eichhornia crassipes, enquanto (HAJAHMADI et al., 2015) investigaram a remoc¢do de
Zn(11), Co(1I) e Cd(II) pelo fungo Aspergillus niger.

Considerar que a EEL descreveu melhor os dados de equilibrio deste estudo parece
violar os efeitos de interacdo e a competitividade entre os fons do sistema verificados nas
demais secdes apresentadas. Entretanto, a complexidade da superficie adsorvente e/ou as
caracteristicas do sistema, como pH da solucdo, for¢a idnica, propriedades dos adsorbatos, e a
disponibilidade dos sitios de adsor¢cdo podem ter interferido na predi¢do dos dados pela

modelagem matematica fenomenoldgica.

4.4.3 Ensaios em coluna de leito fixo

Baseando-se nos resultados apresentados na secdo 4.3.3, os primeiros ensaios
multicompostos foram realizados em coluna de vidro de 0,6 cm de didmetro interno e 7 cm de
altura, 0,5 mL/min de vazdo e 1 mmol/L de concentracdo inicial total. Entretanto, conforme
apresentado na Figura 38, a concentracdo relativa de ruptura (0,05) foi excedida no intervalo

de tempo inicial de operagao da coluna (t ~ 10 min).



126

Figura 38: Curvas de ruptura obtidas para o sistema bindrio Cr-Zn em coluna de vidro de
0,6x cm de diametro interno e 7 cm de altura.
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Sabendo-se que o tempo de ruptura diminui com menores alturas de leito e razdes
didmetro da coluna/diametro das particulas adsorventes (D/d,), Calero et al. (2009) avaliaram
o efeito da altura do leito na bioadsorcao de Cr(Ill) por biomassa de residuo agricola e
verificaram que na faixa avaliada (4,4—13,9 cm) houve aumento da eficiéncia de remoc¢ao com
o aumento da altura do leito (h;), apresentando maiores tempos de ruptura e saturagdo.
Segundo os pesquisadores, os maiores tempos de servico foram obtidos nas seguintes
condicdes: h;, = 13,9 cm e Cp, = 1 mmol/L.

Além disso, a razdo D/d, tem grande impacto na dispersdo em colunas de leito fixo,
em que baixos ou médios valores de D/d, resultam em elevada permeabilidade ¢ ma
distribuicio do fluxo (EPPINGER; SEIDLER; KRAUME, 2011; WINTERBERG;
TSOTSAS, 2000). No entanto, incertezas ainda existem a respeito de uma regra tedrica que
estabelega uma razdo D/d, exata a ser utilizada (DELGADO, 2006; NEGRINI et al., 199AD).

Apesar da possibilidade de aplicacdo de modelos matemdticos para um preciso
dimensionamento das condi¢des de altura critica (h.) e didmetro interno (D) da coluna de
adsorc¢do, tal defini¢do foi feita experimentalmente utilizando-se uma coluna maior no intuito
de aumentar a dosagem de adsorvente, a razdo D/d, e o tempo estequiométrico do leito. A
Figura 39 apresenta as curvas de ruptura utilizando uma coluna de 1,4 cm de diametro interno

e 14 cm de altura, 0,5 mL/min de vazdo e 1 mmol/L de concentracdo inicial total.
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Figura 39: Curvas de ruptura obtidas em coluna de vidro (1,4 cm de diametro interno e 14 cm
de altura): (a) Cr-Ni, (b) Cr-Zn, (¢) Ni-Zn e (d) Cr-Ni-Zn.
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Observa-se que as curvas de ruptura apresentaram diferentes comportamentos
dependendo da composicdo da mistura, com ampla zona de transferéncia de massa para o
cromo, indicando maior resisténcia a transferéncia de massa. Apesar de refletir em tempos
estequiométricos mais longos, tal situacdo se afasta das condi¢Oes consideradas adequadas,
onde o ponto de ruptura passa rapidamente ao ponto de saturacdo, permitindo a utilizacao
eficiente da capacidade de sorcao da coluna.

A seletividade (a) do RES pelos metais foi calculada pela Equacdo 59 e estd
apresentada na Tabela 19. E possivel notar maior seletividade pelo cromo em todos os
sistemas, enquanto na mistura bindria Ni-Zn os valores de a sdo similares, indicando que nédo
ha um metal preferencialmente adsorvido. Este resultado se reflete na semelhanca entre as
curvas de ruptura (Figura 39) e corrobora os demais resultados experimentais apresentados
nesta tese. Na mistura Cr-Zn, a seletividade do RES pelo cromo foi menor em relagdo ao

sistema Cr-Ni, indicando o efeito inibitério do Zn na bioadsorcao do fon trivalente. A mesma
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relacdo foi observada no estudo cinético multicompostos apresentado na secdo 4.4.1 desta

tese.

Tabela 19: Coeficientes de seletividade (a) calculados para os ensaios em leito fixo.

Sistemas bindarios Cr (1) Ni (2) Cr(l) Zn(2) Ni(l1) Zn(2)
24T) a21 a12 a21 a12 a1
2,32 043 1,51 0,66 1,01 0,99
Sistema ternario  Cr (1) Ni (2) Zn (3)
a12 13 a1 23 a3q1 a3;
294 3,16 0,34 1,07 0,32 0,93

As curvas de ruptura exibiram o fendmeno de overshoot para niquel e zinco, o que
significa que inicialmente todos os metais presentes no sistema (Cr-Ni, Cr-Zn e Cr-Ni-Zn)
foram adsorvidos, mas os ions de menor afinidade com o RES (Ni e Zn) foram dessorvidos e
substituidos pelo fon de maior afinidade (cromo). Como resultado, a concentracio de niquel e
zinco na saida da coluna excedeu a concentracio de entrada, levando a valores de
concentracdo relativa (C(¢)/Cp) maiores que 1. Isto ocorre porque os fons de maior afinidade
sdao preferencialmente adsorvidos levando a dessor¢do dos ions de menor afinidade
(KRATOCHVIL; VOLESKY, 1998). Kleiniibing et al. (2012) observaram o fendmeno de
overshoot de niquel na presenca de cddmio pela S. filipendula. Também utilizando biomassa
de Sargassum, Kratochvil e Volesky (2000) observaram o overshoot de zinco quando em
solug@o binaria. Freitas et al. (2018) verificaram o fendOmeno para adsor¢do competitiva de
prata e cobre pela argila Verde-lodo.

Kleiniibing et al. (2012) também justificaram o fendmeno pela diferenca nas
velocidades de propagacdo das espécies competidoras do sistema. A espécie menos favoravel
a adsorcao se propaga com maior velocidade no inicio, mas a situagdo muda quando o ion de
maior afinidade € adsorvido, deslocando parte dos ions do primeiro componente e resultando
no overshoot. Quando o segundo componente rompe, o deslocamento do primeiro € reduzido,
e as concentracdes de ambos tendem para os valores de entrada.

Para avaliar a remocao e a eficiéncia de transferéncia de massa, os parametros tempo
de ruptura (z,) e tempo de saturacdo ou estequiométrico (), volume de solugdo tratada até o
ponto de saturagdo (V;), quantidade de soluto adsorvida até o ponto de saturacido (gs),
porcentagem de remogao até o ponto de saturacdo (%Remy;) e altura da zona de transferéncia

de massa (hzpy) sdo apresentados na Tabela 20. Nos sistemas contendo cromo, observa-se que
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o fon trivalente foi favoravelmente adsorvido. Entretanto, a quantidade adsorvida até a
saturacao foi menor na presenca do zinco (Cr-Zn), corroborando as seletividades apresentadas
na Tabela 19. Além disso, os maiores de ¢, e t, também revelam a maior afinidade entre Cr e o
bioadsorvente. O menor valor de hzpy foi obtido para o niquel no sistema Cr-Ni, mas este
parametro nio foi considerado para comparacdo devido a ocorréncia do overshoot. A maior
competitividade e constante troca idnica no sistema ternério se refletiram nos maiores tempos

de saturagdo e, consequentemente, maiores volumes de solugao tratada (Vy).

Tabela 20: Parametros experimentais das curvas de ruptura para bioadsor¢ao de Cr(III) nas
condicdes testadas de vazao e concentracao.

Sistema Componente ¢, t, V qs Rem, hzry
Cr+Ni Cromo 1950,7 6000,0 3000,0 3,014 54,2 5,73
niquel 1051,1 17914 896,0 1,348 78,1 2,89
Cr+Zn cromo 955,8 4500,0 2250,0 1,884 458 7,75
zinco 508,0 1742.,8 871,0 1,622 78,6 8,86
Ni + Zn niquel 1540,3 4080,0 2040,0 2,283 61,3 5,56
Zinco 1274,3 3720,0 1860,0 2,954 664 6,94
Cr+Ni+Zn cromo 2402,3 10080,0 5040,0 2,644 46,4 6,92
niquel 1022,5 2062,1 1031,0 1,035 77,2 5,35
Zinco 841,8 2099,5 1050,0 1,720 70,6 645

t, (min), g, (mmol/g), V, (mL), Rem, (%), € hzry (cm).

Os modelos de Thomas, Yan e Yoon-Nelson foram aplicados as curvas de ruptura da
Figura 39. Todavia, as equacOes ndo foram capazes de representar a regido do overshoot, € 0s
parametros ajustdveis podem ndo representar a realidade. Devido a isso, estes nio sao
apresentados neste documento. Além disso, a falta de parimetros de interacdo entre os
componentes da mistura pode ter prejudicado as modelagens. A Figura 40 exemplifica a falta

de predicao dos modelos aos dados experimentais dos sistemas competitivos.
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Figura 40: Ajustes dos modelos as curvas de ruptura referentes a mistura binaria Cr-Ni:

(a) Cr(1I) e (b) Ni(ID).
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4.5 Caracterizacao do bioadsorvente

Tempo (min)

Para caracterizar o bioadsorvente antes e apds o processo e verificar possiveis

mudancas decorrentes da bioadsorcdo, foram utilizadas as técnicas previamente descritas na

secdo 3.5.

4.5.1 Analise morfologica, mapeamento e composicao quimica

A Figura 41(a—b) apresenta as micrografias da alga S. filipendula e do residuo nao

contaminado (RES) resultante da extracdo do alginato. Na Figura 41b, € possivel observar

uma superficie irregular com a presenca de emaranhados e rupturas na regido externa do

residuo. Isto se deve a remoc¢do do alginato, j& que o mesmo compde a parede celular

juntamente com a celulose e a fucoidana. Considerando que a bioadsor¢do € um fenomeno de

superficie, a presenca de tais fissuras pode favorecer o processo, ja que novos sitios de

adsorcdo podem ter sido disponibilizados. A ocorréncia de diatoméceas (circulos vermelhos)

se deve ao fato de que tais organismos sdo amplamente disseminados em ambientes aquéaticos,

atuando como reguladores das concentracdes de elementos como silicio, ferro e aluminio

(TESSON et al., 2009). Segundo Kleiniibing (2009) e Bertagnolli (2013) a presencga das

diatomdceas ndo afeta a bioadsor¢do.
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Figura 41: Microfotografias da alga S. filipendula (a) e do residuo da extracdo de alginato

ndo contaminado (b) com ampliacdo de 1500x.
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Fonte: Figura 41b adaptada de Cardoso (2017).

A Figura 42(a—e) apresenta as micrografias do residuo contaminado pelos metais em
todos os sistemas avaliados (Cr-RES, Cr-Ni-RES, Cr-Zn-RES, Ni-Zn-RES e Cr-Ni-RES).
Nota-se que a presenca dos metais no bioadsorvente reduziu a rugosidade da superficie, dando
ao RES um aspecto mais liso. Isto indica que a bioadsor¢do pode ter ocorrido principalmente
na superficie. Diferencas observadas na morfologia da amostra Cr-Zn-RES em comparacdo as
demais podem estar relacionadas as diferentes partes das algas utilizadas na extragdo do
alginato, como folhas e caule. Desta forma, € possivel que as microfotografias tenham sido
feitas em partes que apresentam caracteristicas morfoldgicas distintas.

Em relacdo a estimativa da composicdo quimica obtida por EDX, os resultados sdo
sumarizados na Tabela 21. Apesar de abranger uma regido pequena, a andlise fornece uma
ideia das alteragcdes decorridas da bioadsor¢do. As medicdes foram feitas em cinco pontos
diferentes de cada amostra, tornando possivel obter uma média representativa da totalidade de
cada fon.

A anélise mostrou a presenga dos fons Ca, Na, Mg e K na alga in natura e no residuo
nao contaminado (RES). Estes metais leves sd@o naturalmente encontrados na dgua do mar e,
consequentemente, em algas e seus derivados ligados a grupos funcionais, como os
carboxilatos (COQ). Tais ligacdes levam a formacao de sais de dcido alginico, como alginato

de célcio, sédio, potdssio e magnésio (BHATNAGAR et al., 2012; MCHUGH, 1987).
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Figura 42: Micrografias do residuo contaminado pelos metais em todos os sistemas avaliados
com ampliacdo de 1500x: (a) Cr-RES, (b) Cr-Ni-RES, (c¢) Cr-Zn-RES, (d) Ni-Zn-RES e
(e) Cr-Ni-Zn-RES.
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Tabela 21: Estimativa da composi¢c@o quimica dos bioadsorventes (%Atomica).

Componentes Amostras
Alga® RES* Cr° Cr-Ni Cr-Zn Ni-Zn Cr-Ni-Zn

Al 920 444 423 3,09 5,07 550 2,69
Ca 21,66 39,05 6,53 685 6,16 887 10,66
Fe 6,62 293 193 146 2,60 228 -

K 802 1,15 026 - - - -

Mg 1041 5,12 0,67 - 037 197 -

Na 3,08 30,27 1,07 - 1,87 8,64 6,03
S 11,25 9,31 29,03 20,73 16,60 18,38 16,40
Si 29,77 7,65 1593 837 13,11 13,11 6,93
Cr - - 39,86 42,61 37,772 - 33,71
Ni - - - 16,88 - 20,69 11,21
Zn - - - - 16,49 20,55 12,42

%Costa et al. (2016); ®Cardoso e al. (2017).

Nesta tese, a grande quantidade de Ca na alga pode estar relacionada a presenca de
alginato de cdlcio, enquanto no residuo a presenga de “flores de calcio”, destacadas pelo
circulo preto na Figura 40b, se justifica pela deposicio do Ca resultante da extracdo do
alginato realizada por carbonato de s6dio. O aumento na porcentagem de Na no RES também
se justifica pelo uso do carbonato de sédio (LARSEN et al., 2003). Bermudez et al. (2012)
atribuem a presenca de célcio as formas CaCO;, CaO ou Ca(OH),. As diatomdceas sao
responsaveis pela grande quantidade de silicio na alga in natura, que mostrou decaimento
acentuado no RES devido a perda de tais organismos. Aluminio, ferro e enxofre também
podem estar relacionados a presenga das diatomdaceas (TESSON et al., 2009).

Em relacdo as amostras contaminadas, observou-se reducdo e/ou desaparecimento
dos metais leves Ca, Na, Mg e K apds a bioadsor¢do, enquanto os metais téxicos foram
identificados. Isto sugere a ocorréncia de troca idnica, na qual os fons leves foram substituidos
pelos metais em estudo (Cr, Ni e Zn). Este mecanismo € comumente reportado na literatura
quando biomassas de algas sdo utilizadas para remog¢do de metais toxicos (KRATOCHVIL;
FOUREST; VLESKY, 1995; SCHIEWER; VOLESKY, 1996). As maiores porcentagens de
cromo em compara¢do aos fons divalentes revela a maior afinidade do bioadsorvente pelo
metal, enquanto niquel e zinco foram identificados em quantidades similares, corroborando os
resultados experimentais.

A partir da confirmacdo da presenca de cromo, niquel e zinco nas amostras

analisadas, foi realizado o mapeamento da superficie do residuo por EDX, e os resultados sao
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apresentados na Figura 43(a—). A andlise tem funcdo qualitativa, indicando a maior
probabilidade de ocorréncia dos metais nos pontos coloridos. O fundo preto foi aplicado para
facilitar a visualizacdo dos pontos. A menor afinidade do RES pelos fons divalentes ficou
evidente na Figura 43d, onde uma quantidade menor de pontos coloridos € vista em relagdao

aos sistemas contendo cromo.

Figura 43: Mapeamento por EDX de cromo (amarelo), niquel (verde) e zinco (vermelho) na
superficie do RES contaminado: (a) Cr-RES, (b) Cr-Ni-RES, (c¢) Cr-Zn-RES, (d) Ni-Zn-RES
e (e) Cr-Ni-Zn-RES.
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4.5.2 Determinac¢ao da composi¢ao quimica

Diante da caracteristica qualitativa dos resultados fornecidos pelo EDX, as amostras
foram submetidas a digestdo por micro-ondas, permitindo determinar com maior precisdo a
composicdo das mesmas. As digestdes da alga S. filipendula e do RES ndo contaminado
foram realizadas em triplicata e, devido a homogeneidade das amostras e reprodutibilidade
dos resultados (baixos desvios), o procedimento foi conduzido apenas uma vez para as demais
biomassas (Cr-Ni-RES, Cr-Zn-RES, Ni-Zn-RES e Cr-Ni-Zn-RES). As concentragdes de cada
componente (mg/g) e os respectivos erros sdo sumarizados na Tabela 22. Vale ressaltar que o
os erros apresentados na Tabela 22 foram calculados considerando o erro das dilui¢des
somado ao erro das medidas fornecidas pelo equipamento.

Pode-se observar que, em geral, ambas as técnicas detectaram os principais elementos,
destacando a confiabilidade da estimativa feita pelo EDX. Entretanto, a digestdo permitiu a
deteccdo de um maior nimero de elementos presentes em concentracdes a niveis de trago
(ng/g). Tanto a S. filipendula quanto o RES possuem em sua estrutura os ions Al, Ca, Cu, Fe,
K, Mg, Mn, Na, P, S, Si e Zn, que s3o naturalmente encontrados na composi¢do de algas
marinhas devido ao contato com a dgua do mar (ITO; HORI, 1989; LUNDE, 1970) e a
presenca das diatomdaceas (TESSON et al., 2009).

Sabendo que a composi¢ao quimica de algas pode variar dependendo das condicdes do
ambiente onde € feita a coleta e estagdo do ano, a deteccao de tracos dos elementos téxicos
Ag, Cd, Cr, Ni e Pb indica uma possivel contaminagdo na agua que pode ter origem na
circulacio de embarcacdes de pequeno, médio e grande porte no local de coleta
(MISURCOVA, 2011). A maior quantidade de Zn em relacio aos demais metais essenciais
também pode estar relacionada a uma possivel contaminacio no local de coleta.

Assim como no EDX, os fons Ca, K, Mg e Na foram observados em grandes
quantidades na alga por estarem ligados a biomassa formando os chamados sais de 4cido
alginico, os quais sdo descritos como potentes trocadores idnicos (DAVIS; VOLESKY;
MUCCI, 2003; MISURCOVA, 2011). Dentre os quatro ions leves, verificou-se que Ca e Na
permanecem dominantes apds a extracdo do alginato, com pouca variacao na concentracdao de
Ca devido a maior afinidade com os sitios ativos da biomassa comparado aos outros metais

leves (BHATNAGAR et al., 2012; CECHINEL et al., 2016).



Tabela 22: Composicdo quimica da alga S. filipendula e do RES obtida por digestao.

Componentes  Amostras + erro

(mg/g) S. filipendula ~ RES Cr-Ni Cr-Zn Ni-Zn Cr-Ni-Zn

Ag <0,01 <0,01 0,01 £ 0,00 0,01 £0,00 <0,01 <0,01

Al 1,11 £0,02 0,48 £ 0,01 0,81 +0,01 0,87 £ 0,02 0,79 £ 0,18 0,78 +0,01
Ca 20,2 £0,29 18,37 £ 0,27 4,23 +0,07 3,71 £0,07 6,55 £ 1,48 4,49 £0,10
Cd 27,6*% £0,23 16,1* £0,16 < 0,06 < 0,06 <0,05 < 0,06

Cr 50,5% £2,09 24,3*% £ 0,81 25,05 + 0,56 2453 +£0,49 <043 18,04 0,60
Cu 256,4* +7,60 137,3*% £ 2,48 <0,05 < 0,06 <0,04 < 0,06

Fe 0,53 £ 0,01 0,32 + 0,00 0,64 + 0,02 0,67 £ 0,02 0,65 +0,15 0,64 +0,01
K 17,78 £ 0,28 0,23 +0,00 0,07 £ 0,00 0,06 + 0,00 0,06 £ 0,01 0,06 0,00
Mg 9,02 +0,16 2,49 £ 0,03 0,36 + 0,00 0,39 + 0,00 0,55+0,13 0,36 0,01
Mn 0,08 = 0,00 0,02 + 0,00 < 0,06 < 0,06 <0,05 < 0,06

Na 6,28 £ 0,09 30,67 £ 0,57 1,25 £ 0,04 1,47 £ 0,06 1,41 £0,33 0,91 +£0,03
Ni 136,3* +4,15 87,1* £0,96 7,61 £0,21  <0,05 13,48 + 3,1 4,99 +£0,08
P 0,79 0,00 0,20 + 0,00 <0,44 <0,46 <0,39 <0,46

Pb <0,01 <0,01 <0,01 <0,01 <0,01 <0,01

S 13,88 + 0,23 14,35 + 0,20 13,57 +£0,34 13,55 £ 0,36 13,75 + 3,33 13,61 +0,33
Si 0,81 +£0,01 0,89 +£0,01 1,40 £ 0,10 1,58 £ 0,14 1,45 + 0,40 1,42 +£0,12
Sr 1,78 £ 0,03 1,89 £ 0,03 1,26 £ 0,03 0,99 + 0,02 1,42 £0,34 1,37 £0,02
Zn 2215,4* £86,0  753,1*% £10,23 0,03 £ 0,00 7,80 £ 0,17 13,26 + 2,95 4,99 +£0,11

*ConcentracOes em ng/g (analisadas por ICP-MS).

136



137

Por outro lado, grande parte do Mg e praticamente todo o K presente na alga foram
liberados durante o processo de extragdo. De acordo com Sostari¢ et al. (2018), ligagdes
fracas e alta solubilidade em dgua justificam a expressiva redu¢@o no conteddo de K.

Nas condi¢des experimentais aplicadas nesta tese, a bioadsor¢do dos metais Cr, Ni e
Zn levou a uma redugdo expressiva nas concentragdes dos fons Ca, Mg e Na, indicando uma
parcela de contribuicdo do mecanismo de troca idnica na remoc¢ao dos metais téxicos. Em
relacado ao K, um decaimento menos expressivo foi observado, justificado pela menor
concentracdo na biomassa ndo contaminada.

As maiores concentragdes de cromo nos trés sistemas contendo o fon (Cr-Ni, Cr-Zn e
Cr-Ni-Zn) confirmam a afinidade com o RES, enquanto as similaridades entre as propriedades
fisico-quimicas de Ni e Zn e, consequentemente, na bioadsorcdo, refletem em valores de

concentracdes bastante proximos.

4.5.3 Capacidade de troca ionica

Diante das maiores concentracdes de cations trocdveis na composi¢io do RES,
principalmente Ca e Na, e da possibilidade de envolvimento do mecanismo de troca i0nica
neste estudo, decidiu-se quantificar a capacidade de troca id6nica (CTI) do bioadsorvente a fim
de aprofundar a discussdo em relacdo ao mecanismo.

A Figura 44 apresenta as quantidades liberadas dos fons Ca e Na em ambos os meios
avaliados, ou seja, no experimento controle feito em agua ultrapura a pH neutro (~6,9) e na
solugdo de acetato de amoénio 1 mol/L, também a pH neutro (~7,5). Devido a pequena
concentracdo na composicdo do residuo reportada na Tabela 22, as quantidades liberadas de
Mg e K ndo foram apresentadas na Figura 44. Determinadas pela diferenca entre o
deslocamento dos ions trocdveis em dgua e em solucdo de acetato de amonio, as quantidades
liquidas de Ca, K, Mg e Na sdo sumarizadas na Tabela 23.

Os testes foram conduzidos em triplicata e os resultados apresentados representam a
média das concentracdes obtidas para cada fon. Assim como mencionado no item anterior
(4.5.2), os erros foram calculados considerando as possiveis incertezas nas diluicdes e os
desvios fornecidos pelo equipamento.

Nota-se que, mesmo em dgua, aproximadamente metade da concentragdo inicial de Na
presente no RES foi liberada (~17 mg/grgs), indicando um processo de lixiviacdo no qual o

sédio excedente da extragdo do alginato é deslocado da superficie do bioadsorvente. Apesar
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disso, pode-se dizer que a posi¢do trocdvel do Na no RES foi favorecida pelo processo de
extracdo de alginato, uma vez que a diferenca de concentragdo liquida do ion no RES
(Tabela 23) € maior do que a concentragao inicial total detectada na S. filipendula (Tabela 22).

O fato de uma concentragdo consideravelmente menor de Ca ter sido liberada (~1,5
mg/gres), apesar da elevada concentracdo na composicdo do RES, suporta a afirmacio de
maior afinidade com os sitios do bioadsorvente. Para o Mg e K, valores em torno de 0,2 e

0,09 mg/grgs foram obtidos, respectivamente.

Figura 44: Quantidades liberadas de Ca e Na (mg/ggrgs).
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Na Tabela 23, nota-se que a soma da capacidade total de troca idnica do RES € de
34,12 mg/gres, sendo que, aparentemente, Ca® e Na' sdo os fons dominantes na posicdo
trocével, constituindo aproximadamente 93% dos sitios seguidos por MgZJr e K*. Tal resultado
era esperado considerando as concentragdes de cada elemento no bioadsorvente (Tabela 22,
item 4.5.2). Além disso, uma elevacdo no pH da 4gua para aproximadamente 9,5 foi

observada, indicando uma possivel troca entre os cétions trocdveis e os fons H'.

Tabela 23: Capacidade de troca idnica obtida para o bioadsorvente (RES).

Ca”™ (mg/gres) K" (mg/gres) Mg™ (mg/gres) Na" (mg/gres)
RES 16,38 + 0,10 0,05 +£0,00 2,42 +0,02 15,27 £ 0,24
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Portanto, os resultados obtidos destacam a caracteristica de trocador i6nico do RES,
onde Ca™" e Na' atuam como principais cétions trocdveis, e indicam uma parcela de

envolvimento dos fons H' na competicdo pelos sitios ativos.
4.5.4 Grupos funcionais

A Figura 46(a—f) apresenta os espectros de infravermelho das amostras analisadas
(S. filipendula, RES, Cr-RES, Cr-Ni-RES, Cr-Zn-RES, Ni-Zn-RES e Cr-Ni-Zn-RES).

Os espectros obtidos para a alga e o residuo ndo contaminado sdo bastante
semelhantes, indicando que os grupos funcionais caracteristicos continuam presentes, mesmo
apos a extragdo do alginato. Entretanto, algumas alteracdes podem ser observadas apds o
processo de bioadsorcao, sugerindo os potenciais grupos funcionais envolvidos na remog¢do
dos metais. Considerando que a ampla banda na regido 3000-3600 cm™ corresponde aos
grupos OH e NH de celulose e proteinas, respectivamente, as mudangas ocorridas na banda
sugerem a participacdo destes grupos em todos os sistemas avaliados. No entanto, as
alteracdes sutis na banda identificada a 1537 cm™ revelam que, na verdade, os grupos amino
podem ndo desempenhar um papel importante no processo de bioadsorcdo, mas sim os grupos
hidroxila (SHENG et al., 2004). A maior mudanca foi observada para Cr-RES, indicando
maior envolvimento de grupos OH na bioadsor¢do do cromo.

No residuo ndo contaminado, a presenca de sais de dcido alginico foi confirmada pela
identificacdo dos picos a 1607 e 1412 cm™, que representam os sais carboxilato COO-M,
onde M denota os metais leves de ocorréncia natural, como Na, Ca, Mg e K (FOUREST;
VOLESKY, 1996). Depois da contaminagdo, o estiramento destas bandas pode indicar
associacdes de grupos carboxilato com os ions metalicos toxicos (Figura 45), e tais interagdes
podem ser estimadas avaliando-se os estiramentos assimétricos [v,(COQO’)] e simétricos

[vs(COO)] do grupo COO.

Figura 45: Tipos de coordenacdo carboxilato-metal: (I) idnica ou sem coordenacao, (IT)
unidentada, (III) quelante bidentada, e (IV) bidentada em ponte. Fonte: Adaptado de
Tackett (1989).
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As frequéncias destas bandas sdo altamente sensiveis a estrutura do grupo carboxilico
e a separacdo [AvV(COOQO") = v,(COO) — vo(COO)] pode ser utilizada como indicativo da
natureza de um dado carboxilato. Mais especificamente, se AVgepois < AVanes @ coordenacio €
do tipo quelante bidentada, se AVgepois = AVanes, considera-se uma coordenagdo do tipo
bidentada em ponte, € AVgepois > AVanes caracteriza uma coordenagdo unidentada
(PAPAGEORGIOU et al., 2010). Diante disso, a separacdo das bandas (Av) foi calculada
utilizando as frequéncias observadas na Figura 46 e os valores de Av obtidos sdo apresentados

na Tabela 24.

Tabela 24: Frequéncias vibratdrias assimétricas [v,(COO")] e simétricas [vs(COQO")] para as
diferentes amostras analisadas.

Amostras Vas(COO) vs(COO) Av(COO)
RES 1607 1412 195
Cr-RES 1639 1425 214
Cr-Ni-RES 1645 1433 212
Cr-Zn-RES 1647 1425 222
Ni-Zn-RES 1650 1427 223
Cr-Ni-Zn-RES 1650 1423 227

Os valores de Av calculados para todos os sistemas contendo ions toxicos foram
maiores em relacdo a separacdo encontrada para o bioadsorvente ndo contaminado, indicando
coordenacdo do tipo unidentada. Tal hipétese corrobora a teoria de que acidos poligulurdnicos
sdo capazes de se associar a fons metdlicos formando os chamados complexos poliguluronato-
metal em uma estrutura denominada “caixa de ovos” (Figura 4), na qual o 4tomo central (ion
metdlico) interage com um oxigénio de cada um dos dois grupos carboxila adjacentes através
de uma coordenagdo unidentada, de modo a estabilizar a estrutura (PAPAGEORGIOU et al.,
2010). De acordo com Tackett (1989), a magnitude da separagcdo (200-300 cm‘l) também
indica coordenacdo do tipo unidentada.

Apesar de ndo ser composto exclusivamente por residuos manurdnicos e guluronicos,
o bioadsorvente utilizado nesta tese é derivado de algas e pode conter mais de um tipo de
coordenagdo carboxilato-metal devido a sua estrutura complexa. Diante disso,
Papageorgiou et al., (2010) propuseram uma intera¢do do tipo pseudoponte unidentada para a
formagdo do complexo poliguluronato-metal, onde um dos oxigénios do carboxilato interage

com o fon metdlico enquanto o outro participa de uma ligacdo de hidrogénio com um grupo



141

hidroxila adjacente (Figura 47). De acordo com os autores, este tipo de coordenacdo que

também esta de acordo o modelo de “caixa de ovos” aumenta a simetria entre os dois atomos

de oxigénio do grupo carboxilico, dando ao complexo valores de Av menores que podem

corresponder a coordenagdes do tipo quelante bidentada e/ou bidentada em ponte.

Figura 46: Espectros de infravermelho obtidos para a S. filipendula e para o residuo pré e

pos-bioadsor¢do. “Costa et al. (2016).
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Figura 47: Coordenacgdo do tipo pseudoponde unidentada proposta por
Papageorgiou et al., (2010).
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Deslocamentos observados na banda 1237 cm™ indicam a ocorréncia das
complexacdes do oxigénio supracitadas, uma vez que tal nimero de onda corresponde a
ligacdo C—O da carboxila (COOH) de acidos carboxilicos (BHATNAGAR et al., 2012).

A banda identificada 2 1032 cm™ ¢ atribuida as ligacdes C—O de grupos alcodlicos, e
mudangas notdveis na sua forma e intensidade em os todos os sistemas indicam coordenacao
destes grupos com os fons metdlicos. A banda mais ampla (1059-1034 cm™) pode estar
relacionada a ligacdes oxigénio-metal em diferentes intensidades, confirmando que cromo,
niquel e zinco estdo adsorvidos no RES (CHEN et al., 2002).

O pico em torno de 810 cm™ corresponde a ligacdo S=0O de acidos sulfénicos
presentes na fucoidana. Assim, mudangas na banda indicam o envolvimento de grupos
sulfonato (R-OSO5), apesar de em menor grau. A banda identificada 2 1160 cm™ também

pode ser atribuida a presenca de dcidos sulfonicos (BHATNAGAR et al., 2012).
4.5.5 Espectroscopia de fotoelétrons excitados por raios X

Conforme mencionado na secdo 3.5.5 desta tese, a técnica de XPS foi aplicada em
duas etapas diferentes: as amostras RES, Cr-RES e Cr-Zn-RES foram analisadas na primeira
(IFGW/Unicamp), enquanto RES, Cr-Ni-RES, Ni-Zn-RES e Cr-Ni-Zn-RES foram analisadas
posteriormente (RePSeM/IPHC/Unistra). O bioadsorvente ndo contaminado foi analisado
duas vezes para facilitar a visualizacdo e interpretacdo das alteragdes decorridas da
bioadsor¢do, além de evitar conclusdes e interpretacdes equivocadas. Diante disso, as
nomenclaturas RES' e RES® foram adotadas para se referir ao RES ndo contaminado
analisado na primeira e segunda etapas, respectivamente.

A porcentagem atdmica (%At.) dos elementos detectados nos espectros de pesquisa
estd sumarizada na Tabela 25, a partir da qual se percebe claramente que, apesar da utilizagao
de equipamentos distintos, a composi¢do do bioadsorvente ndo contaminado (RES) € bastante

similar, validando os resultados e permitindo que os mesmos sejam comparados.
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Além dos elementos mais abundantes, carbono (Cls) e oxigénio (Ols), picos
referentes a célcio (Ca2p) e sédio (Nals) foram observados no RES, corroborando as
quantificagdes feitas por EDX e por digestdo quimica (secdes 4.5.1 e 4.5.2 desta tese). Em
relacdo a K e Mg, € aceitdvel admitir que os picos ndo apareceram devido a menor quantidade
na biomassa. Ainda corroborando as andlises de caracterizacdo, pequenas quantidades de
silicio, enxofre e nitrogénio também foram notadas e podem ser associadas a presenca de
diatomdceas, fucoidana e proteinas remanescentes no RES (DAVIS; VOLESKY; MUCCI,
2003; MOULDER et al., 1992). Os metais cromo (Cr2p), niquel (Ni2p) e zinco (Zn2p) nao
foram detectados no RES, demonstrando que o bioadsorvente estd livre dos metais estudados
nesta tese.

A Tabela 25 também destaca a contribui¢do do mecanismo de troca idnica, visto que a
%At. dos elementos Ca e Na apresentou reducdo e/ou desaparecimento apds o contanto com
as solucdes metdlicas, enquanto bandas associadas a presenca dos metais téxicos foram
detectadas, indicando que a maior parte dos metais leves pode ter sido deslocada e substituida
por Cr, Ni e Zn. Corroborando os resultados dos ensaios de adsorcio (secoes 4.4.1 e 4.4.2
desta tese), nota-se que o RES possui uma afinidade relativamente maior pelo ion trivalente,
visto que o contetido de Cr2p € maior em comparacdo a Ni2p e Zn2p. Para o sistema bindrio
niquel-zinco, contetidos similares foram calculados para ambos os ions divalentes, suportando
a hipétese de que entre estes ndo houve um metal preferencialmente adsorvido.

Vale ressaltar que, apesar de ter sido detectado pelas andlises de EDX e digestio
quimica, o elemento niquel ndo foi observado em Cr-Ni-RES e Cr-Ni-Zn-RES. Sabendo-se
que a andlise por XPS é muito sensivel a superficie e considera profundidades que podem
variar de 5 a 100 z&, dificuldades na deteccao do niquel sugerem que, nas amostras contendo
cromo, grande parte do metal adsorvido ndo encontra-se na superficie do RES (DAMIANI;
TATSCH, 2000; SCHMAL, 2011)

Enquanto alteracdes sutis foram observadas no contetido de Cls, todas as amostras
contaminadas exibiram aumentado teor de Ols, acarretando em maiores razdes O/C. Essa
razdo aumentada se deve potencialmente ao surgimento de funcdes organicas oxidadas. Tais
hipdteses sdo validas, visto que o oxigénio atua como principal ligante dos grupos funcionais
mais abundantes da parede celular das algas (ZERAATKAR et al., 2016) e variacdes mais

expressivas eram esperadas.
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Tabela 25: Porcentagem atomica (%At.)* de cada elemento.

Elementos (%At.) Energia de ligacdo (eV)
RES' Cr-RES' Cr-Zn-RES' RES’> Cr-Ni-RES®  Ni-Zn-RES? Cr-Ni-Zn-RES?

Cls 62,1 61,9 62,2 63,8 63,8 62,7 62,9
Ols 29,6 33,6 33,7 29,7 33,2 32,6 33,9
Nls 1,9 1,8 1,3 1,7 1,3 1,5 1,1
Nals 2.4 - - 1,7 - - -

Ca2p 1,1 - - 1,2 0,3 0,7 0,4
S2p 1,1 0,9 0,8 1,0 0,9 0,8 0,8
Si2p 1,9 0,9 1,1 0,9 - 1,4 -

Cr2p - 0,6 0,7 - 0,5 - 0,7
Ni2p - - - - - 0,2 -

Zn2p - - 0,3 - - 0,1 0,2

*Equacao A10 (Apéndice II).
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A Figura 48(a—d) revela que a similaridade observada nas porcentagens atdmicas se
estenderam para os espectros individuais de carbono (Cls) e oxigénio (Ols) obtidos para
RES' e RES?, visto que ambos possuem o mesmo numero de picos deconcolucionados e
energias de ligacao (“binding energy” em inglés, BE) praticamente idénticas sumarizadas na

Tabela 26.

Figura 48: Espectros de XPS de carbono (Cls) e oxigénio (O1s): (a—c) RES'e (b—d) RES>.
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Tabela 26: Atribuicdes dos picos deconvolucionados com base em sua energia de ligagc@o para o bioadsorvente antes e apds a bioadsor¢do dos
metais toxicos.

Elementos  Energia de ligacdo (eV) Atribuicdo
RES' Cr-RES' Cr-Zn-RES' RES® Cr-Ni-RES® Ni-Zn-RES®  Cr-Ni-Zn-RES?
Cls 2816 - - 281,6 280,8 281,6 281,2 Carbetos
284,6 284.6 284.,6 284,6 284,6 284,6 284,6 C-C/C-H
286,3 286,3 286,5 286,1 286,6 286,83 286,83 C-O (alcoblicos)/C—N/C-S
288,0 287,9 288,3 288,1 288.,6 288,83 288,38 0=C(COOH)/C-0-C
Ols - - - - 530,3 - 530,8 M-O (6xidos)
531,1 5316 531,0 531,1 - 531,1 - M-OH/C-0O
532,5 5329 532,4 532,6 5324 532,8 532,7 C=0/S0,*
5350 - - 5356 - - - Agua/Si
Cr2p - 577,1 577,1 - 5773 - 5775 Cr-O/Cr’*-OH
- 586,8 586,4 - 586,9 - 586,7
Ni2p - - - - - 856,4 - Ni2p3/2 (Ni**-OH)
Zn2p - - 1022,0 - - 10224 10223 Zn2p (Zn"*-0/Zn™*-S)

1045,3
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Na Figura 48(a e b), os espectros de carbono sdo compostos por trés picos principais
com as unidades arbitrdrias no eixo y descrevendo o nimero de elétrons detectados por
unidade de tempo (c/s). Atribuido a ligacdes C—H e/ou C—C, o pico com BE de 284,6 eV &
comumente utilizado como padrdo para a calibracdo das espectros (DUPONT; GUILLON,
2003; FAIRLEY, 2009). Os outros dois picos sdo geralmente decompostos em dois
componentes relacionados a fungdes alcodlicas (C—O) e carboxilicas (C=0) com BE de 286 e
288 eV, respectivamente (MOULDER et al., 1992; SHENG et al., 2004). J4 a banda
associada aos éteres (C—O—C) nio foi claramente identificada, mas € comumente relatada em
torno de 287 eV (MOULDER et al., 1992). Todas as ligagdes apontadas sdo tipicas de
polissacarideos de algas, como alginato e fucoidana (CHEN et al., 2002), e as variacdes na
energia de ligacdo se devem as diferentes densidades eletronicas dos dtomos de carbono em
cada funcdo organica. Por ndo ser comum em biomassas de algas e seus derivados, a primeira
banda no espectro de Cls identificada a 281,6 eV é associada a carbetos (como SiC)
(MOULDER et al., 1992) e pode ter origem em alguma fonte de contaminacao.

Os espectros de Ols apresentados na Figura 48(c e d) possuem picos abrangendo a
regido 531-535 eV, que representam diferentes grupos funcionais que se sobrepdem uns aos
outros. O primeiro pico com BE de 531,1 eV pode indicar a presenca de interacdes com
grupos hidroxila e/ou func¢des organicas C—O, enquanto a segunda banda em torno 532,5 eV
pode estar associada 2 sulfatos (SO4>) e/ou funcdes organicas C=0. A banda sutil identificada
a 535 eV pode ser associada a presenca de dgua e silicio se sobrepondo (MOULDER et al.,
1992; MURPHY et al., 2009).

A comparacdo entre os espectros de Cls obtidos antes e apds a bioadsorciao
(Figuras 48 e 49) mostra um decaimento no contetido das ligacdes C-C/C-H apds a exposicao
as solucdes metdlicas, indicando a ocorréncia de uma pequena lixiviagdo organica. Por outro
lado, o teor de C-C/C-H em Cr-Ni-RES aumentou em cerca de 1% apds a bioadsorcdo,
apontando uma possivel contaminagdao na superficie da amostra durante a realizacdo da
andlise. Os espectros sdo dominados por uma alta proporc¢ao de ligagdes C—O, que aumentou
nas amostras contaminadas, enquanto, em geral, a propor¢ado de ligagdes C=0 diminuiu.

A heterogeneidade e complexidade das amostras podem tornar dificil a interpretacao
dos espectros, devido aos muitos possiveis grupos contendo C e O. No entanto, Chen e Yang
(2006) atribuem tais variacOes as interagdes carboxilato-metal e as maiores afinidades das
funcdes carboxilicas pelos ions Cr, Ni e Zn em relagdo aos cations trocaveis (Ca, K, Mg e Na)

e ao hidrogénio.
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Figura 49: Espectros especificos de carbono (Cls).
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A interpretacdo dos espectros de Ols (Figura 50) é ainda mais complicada em

comparacao aos espectros de carbono, devido a sobreposi¢do das bandas. Entretanto, todos os

sistemas exibiram picos com energias de ligacdo abrangendo a regido de 531 a 533 eV,

aproximadamente, indicando a presenca dos diversos grupos funcionais que compdem o
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bioadsorvente e possiveis interacdes com os ions metélicos. No caso da amostra Cr-Ni-RES, a

banda de menor BE (~530 eV) sugere a existéncia de interacdes com dtomos de oxigénio e

possivel formacgao de 6xidos na superficie.

Intensidade (c/s)

Intensidade (c/s)

Figura 50: Espectros especificos de oxigénio (Ols)
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Na Figura 51(a—d), os espectros de cromo (Cr2p) revelaram a presenga de duas bandas
tipicas: uma em torno de 577 eV (2p3/2) e uma segunda a aproximadamente 586 eV (2p1/2).
O nivel de menor energia é comumente utilizado para distinguir os estados de oxidagdo
Cr(Ill) e Cr(VI), em que orbitais Cr2p3/2 em torno de 577 eV sdo atribuidos a forma
trivalente, enquanto a presenca de Cr(VI) é caracterizada por maiores BE (~579 eV)
(MURPHY et al., 2009). Entdo, os niveis de energia encontrados nesta tese se comparam bem
as BE do Cr(III) em interacdes com func¢des hidroxila e/ou dtomos de oxigénio (Cr-OH, Cr-O)

(ASAMI; HASHIMOTO, 1977; GAZZOLI et al., 1992; GREUNZ et al., 2017).

Figura 51: Espectros especificos de cromo (Cr2p).
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Conforme apresentado na Tabela 25 e nos espectros a seguir (Figura 52), apenas a
amostra Ni-Zn-RES exibiu quantidades detectdveis do elemento niquel (Ni2p), na qual o nivel
de energia em torno de 856 eV indica interacdes com fungdes hidroxila, Ni-OH (MOULDER
et al., 1992). Entretanto, a ndo detec¢do do elemento pode ter prejudicado a interpretacao,

impedindo uma conclusdo mais precisa.
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Figura 52: Espectros especificos de niquel (Ni2p).
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Em relacdo ao zinco, a Figura 53(a—c) destaca a contribuicao do nivel de energia 2p3/2
com BE em torno de 1022 eV, que pode ser relacionado as interacdes Zn-O e Zn-S, indicando
a existéncia de interagdes com oxigénio e grupos sulfonicos, respectivamente (BIESINGER et
al., 2010; DEROUBAIX; MARCUS, 1992; MOULDER et al., 1992).

E importante ressaltar que a formagio de complexos hidroxila-metal foi detectada
apenas para os elementos cromo e niquel. Tal comportamento pode ser explicado com base no
subnivel mais energético de cada elemento, ou seja, subnivel d. Desta forma, menos elétrons
sugerem maior aceitacdo de ligantes (hidroxila e/ou éter, por exemplo) na esfera de
coordenagdo. Como os fons Cr’*, Ni** e Zn** tem 1, 6 ¢ 8 elétrons no subnivel d,
respectivamente, € aceitdvel admitir que complexos Cr-OH sejam mais abundantes, seguidos
por interacdes Ni-OH. No caso dos fons Zn>*, é mais provdvel que sua remocdo tenha
ocorrido principalmente por meio de ligacOes idnicas com funcdes carboxilato em vez de

coordenacdo, ja que possuem um subnivel d mais preenchido (SHENG et al., 2004).
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Figura 53: Espectros especificos de zinco (Zn2p).
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Em relacdo aos sitios de adsorcao, o cromo localizado na esfera de coordenacdo tende
a ganhar elétrons dos ligantes, enquanto os fons do metal localizados na esfera de ligacdo
iOnica sdo menos sensiveis a carga negativa. Portanto, € possivel que a maior parte dos ions
Cr’* tenha sido adsorvida via coordenacdo apenas devido a abundancia de grupos hidroxila no
bioadsorvente. No caso dos fons Ni**, sua remogao pode ter envolvido tanto coordenagdo com
funcgdes carboxilato, quanto com fungdes hidroxila, em menor grau.

Adsorventes organicos naturais possuem grande quantidade de polissacarideos
responsaveis por sua capacidade adsortiva. Contudo, a heterogeneidade da superficie e a
presenca de diferentes grupos funcionais torna dificil identificar com precisdo as interagdes e
os mecanismos que podem estar ocorrendo (CHEN; YANG, 2005). Apesar disso, os
resultados indicam envolvimento de fun¢des carboxilato e hidroxila na remocao dos metais
estudados nesta tese, com o segundo sendo mais efetivo para a remocdo do ion trivalente.
Entretanto, interacdes com outros ligantes podem ter ocorrido.

Embora a ligagdo Cr-S ndo tenha sido detectada neste estudo, o pressuposto da

participacdo de 4cidos sulfonicos ndo pode ser totalmente descartado, uma vez que
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Bertagnolli er al. (2014b) identificaram interacdes entre grupos sulfato e os fons Cr’*
utilizando a mesma biomassa, o que indica o envolvimento destes grupos no processo. A
andlise de FT-IR apresentada na secdo 4.5.4 desta tese também revelou a participacao destas

funcdes 4cidas, mesmo que em menor grau.

4.5.6 Determinacio de grupos acidos

A Figura 54a mostra a curva de titulacdo potenciométrica resultante da adicdo de
NaOH, onde os pontos de inflexdo fornecem as quantidades de fun¢des dcidas na biomassa e
suas respectivas constantes dcidas (pK,) (FOUREST; VOLESKY, 1996; MURPHY;
HUGHES; MCLOUGHLIN, 2007). O gréfico da primeira derivada do pH indica melhor a
posicdo destas inflexdes (Figura 54b), no qual a localizagdo de cada pico no eixo X representa

o nimero de grupos dcidos. Os resultados apresentados sdo referentes ao bioadsorvente antes

(RES) da bioadsor¢ao.

Figura 54: (a) Curvas de titulaciao potenciométrica e (b) grafico da primeira derivada da

titulagdo.
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Apesar de ter sido realizada para a determinacdo da quantidade de grupos &4cidos
presentes no bioadsorvente, a titulacdo potenciométrica do RES nao permitiu tal quantificacdo
visto que inflexdes relacionadas a presenca de funcdes dcidas fracas ndo foram detectadas.
Devido ao elevado pH de estabilizagdo antes do inicio da titulacdo (~9,5), apenas picos
referentes as hidroxilas (pK, ~10) foram identificados. Apesar de grupos sulfonato (pK, 1-
2,5) (SHENG et al., 2004), carboxila (pK, 3,5-5) (DAVIS; VOLESKY; MUCCI, 2003), e
amino (pK, 6-9) (BHATNAGAR et al., 2012) ndo terem sido detectados na biomassa nao
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modificada, estes grupos ja haviam sido identificados pela andlise de FT-IR (secdo 4.5.4). O
alto pH de estabilizacdo pode estar relacionado a dissolucdo de compostos organicos, como
carboidratos e proteinas (BERTAGNOLLI; DA SILVA; GUIBAL, 2014).

Investigando biomassa de algas, Bhatnagar er al. (2012) e Murphy, Hughes e

McLoughlin (2007) também ndo identificaram grupos, como os sulfonato pela titulacao.

4.5.7 Bloqueio dos grupos funcionais

Para determinar o papel dos grupos funcionais do RES na bioadsorcdo de cromo,
niquel e zinco, os grupos carboxilicos e sulfonato foram, respectivamente, esterificados e
bloqueados. A biomassa cujas funcOes carboxilicas foram esterificadas foi nomeada RES-
esterificado, enquanto o residuo apds a esterificacdo e bloqueio das funcdes sulfonicas foi
nomeado RES-esterificado-bloqueado. A remocdo dos metais téxicos por tais biomassas foi
investigada e comparada ao bioadsorvente ndo modificado (RES) em diferentes pH de
trabalho: 2 e 3,5. O primeiro foi utilizado considerando que grupos sulfonicos apresentam pK,
aparente em torno de 1 e 2,5, desempenhando um papel importante na remog¢do de metais em
baixos pH (BHATNAGAR et al., 2012; SHENG et al., 2004), enquanto o segundo se refere
ao pH utilizado em todos os ensaios de bioadsor¢ado realizados neste estudo. Os resultados sdao

apresentados na Tabela 27.

Tabela 27: Eficiéncia de bioadsor¢do (%E) de Cr(Ill), Ni(II) e Zn(II) nos testes de afinidade
realizados com as diferentes de biomassas.

pH

geq (mmol/g) %E + DP*

Cr(Ill) Ni(Il) Zn(II) Cr(III) Ni(II) Zn(1D)
fleS) 0,497 0,208 0,322 81,03+045 33,67+0,81 36,69%1,01
?leS_esteri ficado) 0,375 0,105 0,126 68,14 £028 22,38%2,50 21,06 0,64
(zleS_ esterificado) 0,091 0,079 0,086 16,18 0,74 15,19+0,74 11,73 2,32
2,0

1 1 11 7+0,27 2,40 = 1,42 +£0,2
(RES-esterificado-bloqueado) 0,019 0,015 0,0 3,670, 40£0,35 ’ 0,23

* Desvio padrao

Para o pH 3,5, os dados mostram que a esterificacdo reduziu a performance de
adsorcao em diferentes graus para cada ion metalico [cromo (~24%), niquel (~49%) e zinco

(~61%)], revelando que os grupos carboxilicos podem estar associados principalmente a
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remog¢ao de Zn(Il), seguido por Ni(Il) e Cr(Ill). Cardoso et al. (2018) e Moino et al. (2017)
também reportaram a relevancia destes grupos na bioadsor¢cdo de tais metais utilizando a
mesma biomassa. Baseado nisto, € aceitdvel atribuir a alta porcentagem de remog¢do de cromo
(~68%) a coordenacdo com outras funcdes organicas, como hidroxilas. Conforme ja
mencionado, o menor nimero de elétrons no subnivel d comparado aos metais divalentes
pode ter contribuido para que grande parte dos fons Cr’* tenham sido removidos via
coordenagdo com fungdes hidroxila em vez de troca idnica com carboxilatos (SHENG et al.,
2004).

No pH 2, a reducdo na bioadsor¢do de cromo foi maior apds a esterificacdo (~76%),
indicando que uma competicdo pelos sitios ativos com maiores concentracdes de fons H e
H;0* pode ter ocorrido, devido ao cardter 4dcido da solugado (MALAMIS; KATSOU, 2013).
Entretanto, a porcentagem de remoc¢ao de 16% confirmou a participacdo de grupos sulfonato
em menor grau. Para os metais divalentes, menores redu¢des foram observadas em pH 2,
implicando o maior envolvimento de fun¢des sulfonicas. As menores porcentagens de
remog¢do obtidas para niquel e zinco utilizando a biomassa RES-esterificada-bloqueada
suportam essa hipdtese. Entdo, pode-se inferir que grupos sulfénicos tem maior influéncia
sobre a remocgao de zinco, seguido por niquel e cromo.

Considerando a complexidade da superficie adsorvente, € dificil identificar a
participacdo das fun¢des organicas no processo de bioadsor¢do. Entretanto, os resultados
sugerem que a remog¢do do cromo foi preferencialmente atribuida a coordenacio com ligantes,
como hidroxilas, enquanto grupos carboxilicos e sulfonato desempenharam papeis
secunddrios. Por outro lado, troca idnica com carboxilatos constitui uns dos principais

responsaveis pela bioadsorc¢do de niquel e zinco, seguida por interacdes com grupos sulfonato.

4.5.8 Porosidade, tamanho e distribuicio de tamanho de poros

A porosimetria de mercurio forneceu a densidade aparente do residuo antes e apds a
bioadsor¢do dos metais toxicos, enquanto a picnometria a gas hélio permitiu a obtencdo da
densidade real das mesmas amostras. Os dados estdo sumarizados na Tabela 28 e foram

utilizados para calcular a porosidade da particula pela Equacao 60.
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Tabela 28: Dados de densidades real (p;.q) € aparente (paparente), € porosidade (g,) das
amostras analisadas.

Amostra RES* Cr-RES Cr-Ni-RES Cr-Zn-RES Ni-Zn-RES Cr-Ni-Zn-RES

Paparente 1,025 1,000 1,114 1,002 1,115 1,097
Preal 1,547 1,546 1,503 1,500 1,504 1,485
& 33,7 35,3 25,9 33,2 25,9 26,1

“Cardoso et al. (2018); paparente ¢ Preat (g/c?); & (%).

Definida como a relacdo entre a massa de uma substancia e o volume total que ela
ocupa, a densidade aparente fornecida pela porosimetria de mercirio considera o volume real
do solido acrescido do volume ocupado pelo mercurio nos poros da particula (WEBB; ORR,
1997). Exceto para Cr-RES, as demais amostras contaminadas apresentaram aumento da
densidade aparente (Tabela 28). Isto pode ser explicado pelo preenchimento dos poros do
bioadsorvente apds a adsor¢do dos fons metdlicos, levando a reducdo do volume total e,
consequentemente, a0 aumento da paparenre. Por outro lado, a densidade real calculada para as
amostras contaminadas foi menor em comparag¢do ao RES, indicando o preenchimento dos
poros e subsequente reducdo da porosidade, visto que o cdlculo considera a relagdo entre a
massa de sélido e seu volume real (ou volume do sélido menos o volume de poros vazios).
Tal resultado corrobora a hipétese apresentada na discussdo da analise de XPS, na qual a nao
detec¢do do niquel nas amostras foi associada a adsor¢cdo nos poros do RES e ndo na sua
superficie.

A reducdo na densidade aparente observada para a amostra Cr-RES sugere que o metal
se encontra adsorvido na superficie e ndo s6 nos poros do bioadsorvente, causando o aumento
do volume do residuo e, consequentemente, a redugdo da puparenre. O aumento da porosidade
ap6s a remocdo de cromo corrobora tal hipétese. A sutil variagdo na p,., também revela
menor preenchimento dos poros, uma vez que andlise desconsidera o volume de poros vazios.

Comparando-se os sistemas Cr-Ni e Cr-Zn, uma menor reducdo na porosidade foi
observada na presenca de zinco, o que indica menor acesso aos poros e pode ser justificado
pelo maior raio i6nico hidratado em relacdo ao niquel (NIGHTINGALE, 1959).

A porosimetria também forneceu a distribui¢do do tamanho de poros apresentada na

Figura 55(a—f), que € calculada com base no volume de intrusdo de merctrio.
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Figura 55: Perfis de incremento de intrusdo versus diametro de poros das amostras de residuo
analisadas: (a) RES, (b) Cr-RES, (c) Cr-Ni-RES, (d) Cr-Zn-RES, (e) Ni-Zn-RES ¢
(e) Cr-Ni-Zn-RES.
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A divisdao de tamanho de poros foi estabelecida em microporos (menor de 2 nm),

mesoporos (entre 2 € 50 nm) e macroporos (maior que 50 nm) (SING et al., 1985). Portanto,

comparando-se os perfis pré e pds adsor¢do, € possivel observar que a faixa de diametros se
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manteve, na qual ha predomindncia de macroporos, com cerca de 90% dos poros com
didmetros acima de 300 nm.

Estudos recentes utilizando a mesma biomassa para remoc¢do de metais toxicos em
sistema monocomposto (Ni, Zn e Cd) reportaram resultados similares, onde a porosimetria de
mercurio indicou a predominancia de macroporos no biomaterial, com poucos registros de
microporos e mesoporos (CARDOSO, 2017; GONCALVES, 2016; NISHIKAWA, 2017). Os
autores também mencionaram dificuldades em obter os dados de area superficial e volume de
poros fornecidos pela andlise de fisissor¢do de Nj, e relacionaram tal comportamento a
distribuicao de tamanho de poros das amostras (RES e metal-RES).

Tal afirmativa € suportada pelas caracteristicas de ambas as andlises: porosimetria de
mercurio e fisissor¢do de N,. Através da intrusdo de mercurio, € possivel contabilizar poros
maiores (de até 360 um), enquanto a fisissorcio de N, considera poros de 0,3 a 300 nm
(WESTERMARCK, 2000). Desta forma, é possivel que as amostras de residuo nao
apresentem quantidades significativas de microporos e mesoporos, levando a obtencdo de
valores de area superficial abaixo do limite minimo de deteccao do equipamento (0,01 m?/g).

Portanto, tal caracteriza¢do nao foi realizada neste estudo.
4.6 Mecanismo de troca ionica: estudo de caso do zinco

Conforme apresentado na secdo 4.4.1 desta tese, os ions Ni** e Zn** exibiram um pico
de maxima adsor¢do bastante evidente tanto em sistemas simples quanto em misturas,
caracterizado pela dessor¢do de uma parcela considerdvel dos ions divalentes antes do
equilibrio ser atingido.

Segundo Cechinel et al. (2016), este comportamento pode ser associado a constante
troca i0nica entre os ions leves naturalmente encontrados na composi¢do de biomassas de
algas e seus derivados, como Ca, Na, Mg e K, que podem apresentar tendéncia a competicao
pelos sitios de adsor¢do quando presentes em altas concentragdes na solucao.

De acordo com as andlises de caracterizacdo que possibilitaram a determinagdo da
composi¢ao quimica e da capacidade de troca id6nica do RES, ambas descritas nas se¢des 4.5.2
e 4.5.3, respectivamente, o bioadsorvente possui caracteristicas de trocador idnico, onde Ca**
e Na® atuam como principais cétions trocdveis. No entanto, pouco se sabe a respeito da
tendéncia de tais fons leves a competi¢do pelos sitios quando presentes em altas concentracdes

na solucao.
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Diante disso, alguns ensaios de adsor¢cdo foram realizados no intuito de aprofundar a
discussdo e conclusdes em relacdo ao envolvimento do mecanismo de troca idnica na
bioadsor¢do de Zn(Il) pelo RES. Os testes foram realizados durante o periodo do estdgio de
pesquisa do autor desta tese no RePSeM/IPHC/Unistra e a escolha do sistema zinco-RES se
deve ao fato de que o RES seria posteriormente aplicado para o tratamento de dguas reais
contaminadas com zinco. Todos os testes foram realizados em triplicata e os resultados
representam as médias e seus respectivos desvios.

A Figura 56(a—c) apresenta os perfis cinéticos de troca idnica obtidos para os ions Zn,

Ca, K, Mg e Na (pH 3,5; Cyz, = 0,1 mmol/L; RES =2 g/L).

Figura 56: Perfis de concentracdo em solugdo metdlica (a e b), e em dgua (c), nas quais
Zn [K], Ca [O], K [O], Mg [V]eNa [A] (pH 3,5; Cpz, = 0,1 mmol/L; RES = 2¢g/L).
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Na Figura 56a, a curva cinética de zinco mostra coeréncia com os perfis referentes aos
ensaios cinéticos de adsor¢io mono e multicompostos (secdo 4.4.1), onde é evidente a

formacdo do pico de adsor¢cdo. No equilibrio, uma porcentagem de remocdo de
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aproximadamente 64% foi atingida, destacando a boa capacidade adsortiva do RES mesmo
para solugdes diluidas. Além disso, os baixos desvios (< 0,05) revelam a homogeneidade do
biomaterial que se mostrou robusto para possiveis futuras aplicacdes em maiores escalas.

Nas Figuras 56b e 56c¢ observa-se que as concentragdes dos metais leves na fase
liquida sdo bastante similares, sugerindo que, nas condi¢des experimentais aplicadas, ha
pouca influéncia do zinco no deslocamento dos ions leves da superficie do RES, tornando
aceitavel assumir que a troca i6nica possa estar ocorrendo com os fons H' adicionados ao
sistema durante o controle de pH para estabilizacdo em 3,5. Um sutil pico de adsorcao
também pode ser observado para o s6dio na Figura 55¢, sugerindo que o metal leve possui
tendéncia a competi¢do pelos sitios de adsor¢ao.

Conforme esperado, as maiores fracdes de Ca* e Na' na composi¢cdo do RES
refletiram em dessor¢des mais expressivas e, para facilitar a visualizacdo da influéncia dos
fons H' neste deslocamento, a Figura 57 apresenta as concentragdes de ambos os cdtions
trocdveis (Ca e Na) nos trés meios investigados: 4gua a pH neutro, sem controle de pH; dgua a
pH 3,5, com controle de pH; e solu¢do de zinco (0,1 mmol/L) a pH 3,5, também com controle

de pH.

. - , L. 2 . . . .
Figura 57: Concentra¢do dos fons trocdveis Ca”* e Na' nos diferentes meios investigados.
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Observa-se que a quantidade de fons deslocada em &dgua foi expressivamente maior
quando o controle de pH foi feito, enquanto pouca variacao foi observada quando comparados
dgua e solugdo metdlica a pH 3,5, evidenciando a existéncia da troca com os fons H"

adicionados ao meio. Além disso, nota-se que a concentracdo final de Na* na fase liquida é
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similar aos 30,67 mg/g que compdem o bioadsorvente (Tabela 22), enquanto a concentragio
dessorvida de Ca* é bastante inferior aos 18,37 mg/g iniciais. Este resultado destaca a maior
afinidade entre os sitios do bioadsorvente e os fons Ca** e demonstra que, apesar da influéncia
dos fons H", o RES ainda possui sua caracteristica de trocador idnico.

Assim como para os fons trocdveis, a Figura 58a demonstra que o pico de adsorcao
observado nas curvas cinéticas do zinco estd principalmente relacionado a competi¢do com os
fons H, visto que no experimento feito sem o controle de pH ndo houve dessor¢io dos fons
Zn** previamente adsorvidos. Tal interferéncia pode ser considerada plausivel, visto que a
bioadsor¢do de fons divalentes, como Zn** e Ni¥, pode ser prejudicada pela alta concentragcao
de fons H" e H;0" presentes em meios fortemente dcidos, que podem competir pelos sitios de
adsorcdo (MALAMIS; KATSOU, 2013). Além disso, o elevado pH de estabilizagcdo (~8,0)
pode ter favorecido a ocorréncia de precipitacdo quimica de parte do zinco disponivel, visto
que a porcentagem de remocao atingiu aproximadamente 93,5%, no equilibrio.

Apesar da mesma concentragdo da solucdo metdlica de zinco (0,1 mmol/L), a
magnitude da dessor¢do dos cations leves na Figura 58b também foi menor em relacdo aos
perfis cinéticos mostrados na Figura 56, corroborando a hipétese supracitada de envolvimento

dos fons H" na dessorcdo.

Figura 58: Perfis de concentragdo em solugdo metdlica de zinco sem controle de pH:
(a) Zn [X], e (b) Ca[O], K [{], Mg [V] e Na [A]. (Cpz, = 0,1 mmol/L; RES = 2¢g/L).
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Perfis cinéticos de troca idnica dos metais Zn, Ca, K, Mg e Na também a partir de

sistema simples ja haviam sido obtidos pelo grupo de pesquisa do Laboratério de Engenharia
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Ambiental/Laboratério de Engenharia e Processos Ambientais (LEA/LEPA) com participacdo
efetiva do autor desta tese (CARDOSO et al., 2017).

As curvas cinéticas obtidas no estudo foram adaptadas e apresentadas na Figura 59, na
qual € evidente a ocorréncia do pico de maxima adsorcdo para o zinco mesmo em solucao
mais concentrada (Cypz, = 2,5 mmol/L). Por outro lado, a concentracdo dos fons sdédio
diminuiu de forma expressiva, sugerindo que os fons do metal leve tenham exibido tendéncia
a competicao pelos sitios ativos do bioadsorvente. Tal comportamento ja havia sido apontado
na Figura 56¢, entretanto, o pico mais evidente de Na pode ter sido favorecido pela menor
concentracio de fons H" e H;O" adicionados ao sistema, visto que em média a solugio 4cida
de HNO; (0,1 mol/L) foi adicionada de forma a atingir cerca de 4% do volume inicial da
solucdo metdlica para estabilizagdo do pH nos experimentos realizados a 0,1 mmol/L,

enquanto menos de 2% foram necessdrios para as solu¢cdes mais concentradas.

Figura 59: Perfis de concentragdo dos fons Zn[XI], Ca [O], K [{], Mg [V] e Na[A] em

solucdo metdlica de zinco (pH 3,5; Cp = 2,5 mmol/L; RES = 2g/L). Fonte: Adaptado de
Cardoso et al., (2017).
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Desta forma, é possivel afirmar que a formagdo do pico de maxima adsor¢cdo de zinco
observada na bioadsor¢do pelo RES se deve a competicdo com fons H" e Na pelos sitios
ativos, sendo tal comportamento diretamente dependente das condi¢Oes experimentais

aplicadas, ou seja, do controle efetivo do pH para estabilizagdo em 3,5.
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Vale ressaltar que, embora o baixo pH utilizado nesta tese prejudique de certa forma a
bioadsor¢do dos metais Ni(Il) e Zn(II), o mesmo foi definido com base no ion trivalente que
possui uma faixa de pH mais estreita.

4.7 Ensaios de bioadsor¢ao com amostras reais

A Tabela 29 sumariza a composi¢do das quatro amostras de dgua utilizadas nos

ensaios de adsor¢cao com efluentes reais.

Tabela 29: Composicao dos efluentes reais analisados no RePSeM/IPHC/Unistra.

Componentes )

Efluentes reais + erro
(mg/L ou ppm)

A(l) AQ2) AQ3) A4)
Ag <0,01 <0,01 <0,01 <0,01
Al 1,62 £0,01 0,31 +£0,00 0,09 £ 0,00 <0,02
B 0,22 £ 0,00 0,11 +£0,00 0,67 £0,01 0,63 £ 0,00
Ba 0,14 £ 0,00 0,12 £ 0,00 0,39 £ 0,00 0,07 £ 0,00
Bi 0,10 £ 0,00 <0,01 <0,01 <0,01
Ca 2239+39 1036,4 £ 10,0 104,6 £1,5 100,1 £1,2
Cd 13,5+ 0,1 1,77+ 0,04 23,6 +1,9 0,42* + 0,01
Co 226,5*% £ 1,1 120,8* £ 0,5 4,04* £ 0,16 1,66* + 0,03
Cr 123,15 £0,98 509,9*% £9.0 111,1*+£6,3 14,5 £ 1,3
Cu 3,03*% £ 0,03 1,31 +£0,04 11,2*£0,5 1,72*% £ 0,04
Fe 1,23 £0,01 0,07 £ 0,00 0,04 £ 0,00 0,08 £ 0,00
K 47504 40,3 +0,9 30,4 £ 0,32 25,6 £0,19
Li <0,04 <0,04 <0,04 <0,04
Mg 25,4+ 0,09 10,1 £ 0,09 9,00 = 0,05 8,38 £0,01
Mn 0,15+ 0,00 <0,02 <0,02 <0,02
Na 2437,1 £25,8 2374,1 £ 18,6 304,1 £ 1,7 231,8+1,2
Ni 38,9*% £ 0,5 40,5* £ 0,8 38,6+ 1,6 3,04*% £0,14
P 4,55 +0,06 <0,05 6,36 £ 0,1 0,15 0,01
Pb 7,15*% £0,08 4,83*% + 0,04 1,27* £ 0,05 0,66* = 0,02
S 1365,7 £ 6,5 1903,1 £23,4 22,7+£0,8 64,6 + 1,02
Si 7,15+0,17 0,29 £ 0,05 8,20 £ 0,09 7,92 £0,13
Sr 0,27 £ 0,00 0,51 £0,01 0,20 + 0,00 0,19 £ 0,00
Zn 726,0*% £ 7.4 191,4* £0,9 283,1* £ 17,5 45,9% £ 0,2

*ConcentracOes em pg/L ou ppb (analisadas por ICP-MS).
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Outras trés amostras foram analisadas, no entanto, conforme apresentado na Tabela
A1l (Apéndice III), as concentracdes dos ions metdlicos de interesse (Cr, Ni, Zn) ja estavam
bem abaixo dos limites minimos exigidos pelas agéncias reguladoras (CONAMA, 2011;
WHO, 2017). As nomenclaturas adotadas A(1), A(2), A(3) e A(4) s@o referentes as quatro
amostras de dgua descritas na sec¢do 3.7: dgua(l): saida da linha de produgdo; dgua(2): saida
da estacdo de tratamento interno; 4gua(3): entrada da estacdo de tratamento de dgua da cidade;
dgua(4): saida da estacdo de tratamento de dgua da cidade.

Baseando-se em tais resultados, testes de adsor¢ao em batelada foram realizados com
os quatro efluentes a fim de verificar a aplicabilidade do RES para o tratamento de amostras
reais. Os ensaios foram conduzidos em triplicata e em duas etapas distintas: (1) sem o
controle de pH e (2) com ajuste e controle do pH em 3,5. Os resultados sumarizados na
Tabela 30 sdo referentes as médias das concentragdes finais de cada meio avaliado sem o
controle do pH, enquanto a Tabela 31 apresenta os valores de pH aferidos no inicio e no final
do experimento.

Observa-se que a bioadsor¢do de Al foi bastante expressiva, principalmente para as
amostras A(2) e A(3) que atingiram 80 e 44% de remocao, respectivamente, mesmo em meios
ja bastante diluidos. Em ambos os casos, o teor do metal atingiu os indices maximos
aceitdveis pela Organizacdo Mundial da Saide (OMS) em dguas para consumo
(0,1-0,2 mg/L). Para A(1), a remo¢do também atingiu uma eficiéncia de aproximadamente
43%, indicando que o pH exibiu pouca interferéncia na remoc¢ao do metal.

Ainda em relagdo a amostra A(1), uma redu¢do acentuada também foi observada para
o Pb, que embora tenha sido detectado a nivel de ppb, apresentou um decaimento de 80% na
concentracdo. A elevada remocdo pode ser associada ao baixo pH, visto que as espécies Pb**
permanecem dominantes em pH abaixo de 5,5 (SHENG et al., 2004).

Em relacdo ao cromo, apesar da elevada concentragdo inicial no meio A(1) em relacao
as demais amostras, a porcentagem de remocdo atingiu apenas 23%, podendo estar
relacionada ao elevado nimero de elementos na composicdo do efluente que aumentam a
competicdo pelos sitios ativos do bioadsorvente. Cerca de 39% dos ions cromo também foram
removidos da amostra A(3), no entanto, o comportamento se deve ao elevado pH da solugdo
que favorece a precipitacdo do metal (DITTERT et al., 2012). O Zn também apresentou
remogdes maiores em pH mais elevados, muito provavelmente, devido a precipitacdao

quimica.
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Tabela 30: Composicao dos efluentes reais apds os ensaios de bioadsor¢cao em batelada, sem

o controle de pH.

Componentes ,

Amostras de dgua * erro
(mg/L ou ppm)

A(l) A(2) A(3) A4)
Ag <0,01 <0,01 <0,01 <0,01
Al 0,92 +£0,01 0,06 + 0,00 0,05 + 0,00 0,02 0,00
B 0,28 £0,00 0,07 £0,00 0,59 + 0,01 0,54 + 0,01
Ba 0,03 + 0,00 0,06 £0,00 <0,03 <0,03
Bi 0,08 0,00 <0,01 <0,01 <0,01
Ca 2422 +2.38 971,5+ 12,0 63,2 +£0,8 549+04
Cd 29,4*% £ 0,1 9,55%*+0,05 33,9%+0,9 28,1*+£0,2
Co 2139*% £ 1,7 150,3* £ 6,9 3,69*% £ 0,1 2,02* £ 0,03
Cr 94,8 +0,8 594,9* + 6,6 68,0* £2.9 13,4*+£0,5
Cu 4,41* £0,02 6,03* £0,06  9,18* +0,27 8,78% £ 0,11
Fe 1,05 £ 0,01 0,05 + 0,00 0,07 £ 0,00 0,04 + 0,00
K 48,1 £0,4 40,3+ 0,5 28,8 +0,4 25,5+0,2
Li <0,03 <0,03 <0,03 <0,03
Mg 30,1 £0,2 11,9 £0,1 8,89 + 0,05 8,03 £ 0,05
Mn 0,18 +£0,03 0,03+0,01 <0,02 <0,02
Na 2515,8 +21,5 23714 + 23,1 366,8 £4,7 297,1£23
Ni 50,5% £0,7 49,3* £ 0,8 17,1*% £ 0,6 23,5%+£0,6
P 4,22 £ 0,04 0,06 + 0,00 3,20 £ 0,01 0,09 + 0,00
Pb 1,35% £ 0,02 10,8* +£0,1 5,07* £ 0,19 1,99* £ 0,03
S 1314,4 + 20,8 1590,2 + 29,4 20,6 + 0,4 67,1 +1,3
Si 7,16 0,15 0,46 + 0,01 8,19 +£0,10 8,13 +0,13
Sr 1,69 + 0,02 1,49 + 0,01 0,59 + 0,00 0,49 + 0,00
Zn 460,1* £ 1,8 204,3* + 1,6 89,0*% 4,7 5,9% +£0,8

*Concentragdes em ug/L ou ppb (analisadas por ICP-MS).

Tabela 31: Valores de pH medidos no inicio e no final dos ensaios de bioadsor¢do em
batelada, sem o controle de pH.

pH A(l) A(2) AQB3) A4)
Inicial 3,62 7,85 7,55 7,64
Final* 4,03 7,88 7,41 7,71

*média da triplicata.

Sob controle do pH do sistema para estabilizacdo em 3,5, algumas alteracdes foram

observadas (Tabela 32). Para Cd, por exemplo, a eficiéncia de remocao das amostras mais
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concentradas A(1) e A(3) atingiu 79 e 91%, respectivamente. Tais resultados sdo bastante

satisfatorios, principalmente devido as baixas escalas utilizadas (ppb).

Tabela 32: Composicdo dos efluentes reais apds os ensaios de bioadsor¢do em batelada, com

o controle de pH.

Componentes Amostras de dgua * erro
(mg/L ou ppm)

A1) A(2) AQ3) A4)
Ag <0,01 <0,01 <0,01 <0,01
Al 0,92 +£ 0,01 0,06 + 0,00 0,05 0,00 0,02 0,00
B 0,28 + 0,00 0,07 £ 0,00 0,59 + 0,01 0,54 + 0,01
Ba 0,03 £ 0,01 0,06 £ 0,01 <0,03 <0,03
Bi 0,08 £ 0,01 <0,01 <0,01 <0,01
Ca 121,77 + 4,1 495.8 £+10,4 319+£20 27,1 £1,8
Cd 2,87*% £0,05 3,04*+0,03  2,13*+0,03 1,89* £ 0,02
Co 198,5* + 1,3 93,5%*+0,9 1,76* £ 0,03 1,70* £ 0,04
Cr 93,30+ 1,1 384,3%* +£5,0 51,9+ 1,2 14,2* £ 0,6
Cu 3,92*% £ 0,05 6,53* +£0,13  4,61*+0,05 2,26* £ 0,06
Fe 1,05 £ 0,01 0,05 0,00 0,04 + 0,00 0,07 £ 0,00
K 48,0 £ 0,45 40,3 £ 0,53 28,8 +0,35 25,5+0,19
Li <2,0 <28 <14 <14
Mg 30,1 £0,2 11,9 £ 0,07 8,89 +£ 0,05 8,03 £0,05
Mn <0,02 <0,02 <0,02 <0,02
Na 2515,8 £ 21,5 2371, 4+£23,1  366,8 £4,7 297,1+£23
Ni 39,2% £ 0,6 38,9 +0,9 12,0 £0,3 5,59* £ 0,24
P 4,22 £0,04 0,06 £ 0,00 3,20 £ 0,01 0,09 + 0,00
Pb 1,51% £ 0,02 17,5*% £ 0,15 0,68* 0,02 0,77* £ 0,02
S 1314,4 £20,8 1590,2 + 29,4 20,6 £ 0,40 67,3+1,3
Si 7,16 £0,15 0,46 +£ 0,01 8,19 £ 0,10 8,13 +0,13
Sr 1,69 + 0,02 1,49 £ 0,01 0,59 £ 0,00 0,49 + 0,00
Zn 4429* +34 62,1*+ 1,3 58,6 +0,9 26,0%+£0,9

*ConcentracOes em pg/L ou ppb (analisadas por ICP-MS).

Para o Cr, aproximadamente 24% foram removidos de A(1), mostrando coeréncia com

o resultado supracitado (Tabela 30), enquanto 25 e 53% de remogdo foram atingidos para

A(2) e A(3), respectivamente, indicando que o pH utilizado nos ensaios de adsorcdo desta tese

favorecem a remog¢ao do metal, mesmo em solu¢des mais diluidas.

Para o Pb, a eficiéncia se manteve em A(l), mas apresentou melhora em A(3),

possibilitando atingir niveis de concentracdo menores em relacdo aos ensaios sem controle de

pH. Assim como para o Pb, as concentragcdes atingidas para o Zn também foram menores em
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relacdo aos resultados sumarizados na Tabela 30, indicando que a escolha do pH de estudo
teve influéncia direta na remog¢ao do metal.

Mesmo diante de melhoras na eficiéncia de remoc¢ao quando feito o controle do pH, os
bons resultados obtidos com a amostra A(1), isto é, a mais contaminada, indicam que seria
possivel obter tratamentos de qualidade considerdvel, sem a necessidade de interferéncia no
meio para controle efetivo do pH.

Além disso, é possivel que uma parcela dos bons resultados esteja relacionada a
ocorréncia de precipitagdo quimica, o que nao invalida os resultados obtidos tendo em vista o
objetivo final de melhora da qualidade da dgua descartada.

O gréfico de barras apresentado na Figura 60 permite uma comparacdo entre as
porcentagens de remocdo dos metais estudados nesta tese (Cr, Ni e Zn) nos dois tipos de
meios para adsorcdo investigados: sintético e real. Por estar na mesma condi¢do de pH,
apenas os resultados obtidos sob o ajuste e controle do pH em 3,5 sdo apresentados. J& para o
meio sintético, foram utilizadas as porcentagens de remocdo obtidas em solucdo terndria
composta por fracdes equimolares de cada metal, em uma concentracdo inicial total de
1 mmol/L (ou 17,16 mg/L — Cr; 19,76 mg/L — Ni; 21,57 mg/L — Zn).

Conforme esperado, a eficiéncia de remog¢do de Cr reduziu consideravelmente nos
efluentes reais, devido a maior competitividade entre os fons pelos sitios ativos. Apesar disso,
eficiéncias de remocao satisfatérias foram obtidas, principalmente na amostra A(3), na qual
uma eficiéncia acima de 50% foi alcangada.

Por outro lado, as percentagens de remog¢do de Zn a partir dos efluentes reais foram
maiores ou iguais a obtida em solucdo sintética. De acordo com os resultados apresentados e
discutidos na secdo 4.4.1, tal comportamento pode estar relacionado a auséncia do efeito
inibitorio exercido pelo niquel na bioadsorcao do zinco, visto que as razdes concentragdo de
ifons zinco/concentracdo de ions niquel calculadas para os efluentes reais sdo maiores quando
comparadas a solucdo sintética. Na amostra A(3), por exemplo, a razdo calculada é de 7,33
versus 1,1 obtida para a solugdo terndria sintética. Além disso, € possivel que outros metais
presentes nas amostras apresentem efeito indutor ainda desconhecido na bioadsor¢do de
zinco.

A bioadsor¢do de niquel ndo mostrou tendéncia ou relag@o direta com as condi¢des do
meio, apresentando percentagens de remoc¢ao negativas devido ao aumento da concentracao
do ion metdlico. Conforme mencionado na secdo 4.5.2, a andlise da composi¢do quimica

detectou a presenca de metais na biomassa nao contaminada, como Ag, Cd, Cr, Ni, Zn e Pb, e
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este aumento da concentracio no meio durante a bioadsor¢do pode ser reflexo de uma
pequena lixiviagdo da biomassa. A mesma inconsisténcia foi observada para Pb, Cd e Cu.
Além disso, erros experimentais relacionados a pequena escala utilizada nas medi¢des (ppb)
podem ter ocorrido. O aumento da concentracdo de Ni na amostra A(4) foi superior a 40% da

concentracdo inicial e, por este motivo, o resultado ndo € apresentado na Figura 60.

Figura 60: Comparacdo entre as porcentagens de remog¢ao de Cr, Ni e Zn obtidas em meios
sintético e real, com controle do pH em 3,5. Para o meio sintético, foi utilizada a concentragao
de 1 mmol/L, em condicdes equimolares.
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Utilizando biomassa de fungos para a descontaminacdo de efluente galvanico em
condi¢des de pH controladas (pH 2), Kumar et al. (2012) atingiram 68% e 70% de remog¢ao
para Zn(II) e Ni(Il), respectivamente. Também a partir de efluente galvanico (pH 6), Salem e
Awwad (2014) reportaram uma eficiéncia de remog¢do de Ni(Il) acima de 90% por biomassa
vegetal. Loiacono et al. (2018) investigaram a bioadsorcdo de metais a partir de efluentes
policontaminados oriundos de plantas de acabamento metdlico e atingiram elevados niveis de
remog¢do, com a eliminacdo quase completa de Cd, Pb, Cu e Ni quando biomassa vegetal foi
aplicada (pH 5). Elevadas porcentagens de remog¢do também foram obtidas para Cr (68%),
Zn (84%) e Al (43%). Barreiras reativas permeaveis (Fe0 + quitosana) também apresentaram
elevada eficiéncia de descontaminacio de dguas residuais galvanicas (pH 4,5), atingindo 89%
para Cr total, 99% para cobre, 95% para Cd e 99% para Pb (LIU et al., 2013).

Apesar da complexidade das amostras e de variacdes na eficiéncia de remocao
observadas principalmente para Ni e Zn, nota-se que, em geral, a capacidade adsortiva do

RES para Al, Cd, Cr e Pb foi bastante elevada e compardvel a de outros bioadsorventes
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expostos a efluentes galvanicos policontaminados. Tais resultados encorajam o
desenvolvimento de novos estudos que busquem explorar o comportamento de bioadsor¢cdo
em escalas ampliadas.

Diante dos resultados promissores obtidos com a amostra retirada na saida da linha de
producdo da planta de processamento de couro, denominada A(1), o sistema dgua(1)-RES foi
avaliado em coluna de leito fixo (1,5 x 14 cm), a uma vazio de 0,15 mL/min, sem controle
efetivo do pH, mas sim com monitoramento na saida coluna. As curvas de ruptura (C(#)/Cyp)
foram construidas para todos os metais analisados, mas apenas as mais relevantes sao

apresentadas na Figura 61.

Figura 61: Curvas de ruptura obtidas para a amostra de d4gua real A(1) em coluna de 1,5 cm
de diametro interno e 14 cm de altura.
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Em coluna, o RES também se mostrou bastante efetivo para o tratamento de misturas
aquosas reais, visto que, apesar de ter atingido o ponto de ruptura em um curto periodo de
operacdo, porcentagens de remocdo expressivas foram atingidas antes do tempo saturacao (zy).
Para Cr, por exemplo, a eficiéncia de remog¢do da coluna permaneceu acima de 75% até seis
horas de operagdo (360 min). As maiores afinidade e seletividade do RES pelo ion trivalente
em relacdo ao Zn permanecem evidentes, refletindo na ocorréncia o fendmeno de overshoot.

Vale ressaltar que, dentre todos os metais analisados, uma seletividade até entdo
desconhecida entre os sitios do RES e o elemento aluminio (Al) foi revelada tendo em vista as
elevadas eficiéncias de adsorcdo e curva de ruptura com ampla zona de transferéncia de

massa, indicando maior resisténcia a transferéncia de massa e saturacdo do bioadsorvente.
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O grande volume de efluentes contaminados gerados pelos mais variados setores
industriais, torna imprescindivel o desenvolvimento de estudos de adsor¢do em escalas
ampliadas, como em plantas piloto. Modelos matematicos desempenham um papel vital no
processo de scale up de colunas de adsorcdo pela capacidade de relacionar os fendmenos
envolvidos no processo. Pata tal, sdo necessdrios dados experimentais obtidos em escala
laboratorial que podem ser extrapolados e aplicados para a elaboracdo de projetos de sistemas
dindmicos em maiores escalas.

Tempo estequiométrico, altura de leito critica (h.), capacidade de sorcdo
estequiométrica (g;), capacidade de sorcdo ttil (g,), volume (V;) e porosidade do leito (ep),
perda de carga dentro da coluna, entre outros, sdo parametros relevantes que devem ser

considerados para um correto scale up (AGUIAR, 2014; BARBOSA, 2013).
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CAPITULO 5 - CONCLUSOES

A extracdo de alginato forneceu cerca de 24% de rendimento do biopolimero,
enquanto a recuperacdo de residuo sélido foi superior a 50% da massa inicial de algas
utilizada na extracdo, encorajando o desenvolvimento do estudo. Conclusdo do objetivo (a).

Cinéticas rdpidas foram obtidas para o sistemas Cr-RES (até 120 min), com
predominancia de difusdo externa e quimissor¢ao. Dentro da faixa de temperatura analisada
(2050 °C), a bioadsorcao de cromo foi favorecida pelo aumento da temperatura revelando
um processo de natureza endotérmica, com adsorcdo em superficie heterogénea e sitios
energeticamente distintos. Em coluna de leito fixo, 0,5 mL/min e 1 mmol/L foram definidas
como condi¢des adequadas para os ensaios multicompostos. Conclusio do objetivo (b).

O planejamento de mistura do tipo simplex-centroide aplicado ao estudo cinético dos
sistemas multicompostos (Cr-Ni-RES, Cr-Zn-RES, Ni-Zn-RES e Cr-Ni-Zn-RES) mostrou que
o aumento da concentracdo inicial total (Cy,) das solu¢cdes metdlicas teve efeito direto na
capacidade total de bioadsorcao (g;), com o cromo sendo preferencialmente adsorvido. Efeitos
sinérgicos e/ou antagdnicos das formulagdes das misturas em ¢g; foram observados, assim
como efeitos de interacdo entre os componentes. Conclusio dos objetivos (c) e (d).

O estudo de equilibrio multicompostos também revelou maior afinidade do RES pelo
cromo, cuja remog¢do foi mais fortemente influenciada pelo aumento da temperatura em
relacdo aos fons divalentes. As maiores porcentagens de remoc¢do foram obtidas na maior
temperatura (50 °C), sugerindo que a bioadsor¢do teve cardter endotérmico. Conclusdo do
objetivo (e).

Maiores tempos de saturacdo (ou estequiométricos) obtidos para 0 cromo nos ensaios
multicompostos em coluna de leito fixo destacaram a maior afinidade com os sitios ativos do
bioadsorvente. A maior seletividade do RES pelo cromo também provocou o overshoot de Ni
e Zn. Conclusao do objetivo (f).

Todos os modelos ajustados aos dados experimentais contribuiram para a conclusio
do objetivo (g).

O mecanismo de troca i0nica foi identificado por meio da microscopia eletrOnica de
varredura (MEV-EDX) e andlises quimicas, com diminuicdo ou desaparecimento de ions
leves de ocorréncia natural em biomassas de algas, enquanto o teor de metais toéxicos na
superficie do RES aumentou. No sistema Zn-RES o envolvimento dos fons H" também foi

observado.
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Grupos hidroxila foram identificados como principais contribuintes para a remocao de
cromo pelas andlises de espectroscopia infravermelho com transformada de Fourier (FT-IR) e
espectroscopia de fotoelétrons de raios X (XPS), enquanto func¢des carboxilato tiveram maior
relevincia na remocdo de zinco. Os resultados de FT-IR também indicaram significante
participacao de carboxilatos na bioadsorcdo de niquel.

As técnicas de porosimetria de mercurio e picnometria a gas hélio revelaram que o
cromo se encontra adsorvido principalmente na superficie do RES, mas niquel e zinco
atingiram os poros levando a reducio da porosidade do bioadsorvente.

Todas as caracterizacdes realizadas contribuiram para a conclusio do objetivo (h).

O RES se mostrou bastante efetivo para a bioadsorcao em efluentes reais, pois atingiu
elevadas eficiéncias de remog¢ao nos diferentes meios analisados. Nos ensaios conduzidos sem
o controle de pH, por exemplo, aproximadamente 80% dos ions Al e Pb foram removidos,
revelando afinidades e seletividades até entdo desconhecidas. Sob controle de pH, a afinidade
pelo Cd se tornou mais evidente, permitindo atingir até 91% de eficiéncia de remocao,
enquanto as concentracdoes dos metais estudados nesta tese apresentaram decaimento de até
53% (Cr), 69% (Ni) e 79% (Zn). Além disso, o fendmeno de overshoot também ocorreu para
o zinco, revelando a competitividade pelos sitios ativos e as diferentes afinidades com o
bioadsorvente. Conclusao do objetivo (i).

Portanto, o processo de bioadsor¢do utilizando o RES como bioadsorvente pode ser
considerado vidvel tanto para a descontaminagdo de meios sintéticos (mono ou
multicompostos) quanto para efluentes reais compostos por uma ampla gama de elementos.
Os resultados obtidos podem contribuir para o desenvolvimento de novos estudos que
busquem por investigar a aplicabilidade do RES em escalas ampliadas, permitindo reutilizar e
valorizar esta biomassa que tem ainda pouca aplicabilidade industrial e/ou comercial. Além
disso, contribuicdes nos ambitos econdmico e ambiental agregam valor ao estudo e ao
bioadsorvente, por possibilitarem o tratamento de dguas contaminadas com a geracdo de

menos impactos se comparado ao uso de carvao ativado.
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CAPITULO 6 - SUGESTOES PARA TRABALHOS FUTUROS

Aprofundar os estudos em relagc@o a bioadsor¢do dos metais Al e Pb pelo RES;
Desenvolver outros estudos que explorem a aplicacdo do RES para o tratamento de
amostras de dguas reais de diferentes origens e composicdes;

Avaliar e explorar a aplicacdo do RES em escalas ampliadas.
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APENDICE I

A velocidades superficial, uy (m/s) pode ser calculada pela Equacdo Al, na qual Q
representa a vazao da solugcdo de entrada (mL/min) e A se refere a drea transversal da coluna
(cm?), determinada pela Equacdo A2 Nesta, D (cm) representa o didmetro da coluna,

considerando um formato cilindrico.

(A1)

Como a solug¢do metélica flui através dos espacos vazios do leito, pode-se calcular a

velocidade intersticial, #; (mL/min) através da Equagdo A3, onde ¢p representa a porosidade

da coluna.
u

u =— (43)
€p

Desta forma, o tempo estequiométrico tedrico, ¢, (min), pode ser calculado pela

Equacdo A4, considerando a velocidade intersticial:

=il () @) (4

Na qual,
hy: altura do leito (cm);
Cy: concentracdo da solucdo de entrada (mmol/L);

qy: capacidade maxima de adsor¢do predita por Langmuir (gqx) ou Freundlich (Kr) (mmol/g).
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APENDICE II

As Equagdes AS e A6 fornecem os valores de R? e DMR, dentro das quais, N se refere
ao numero de pontos experimentais, enquanto ., € gicac (mmol/g) representam as
capacidades de adsorcdo experimental e predita, respectivamente (GARCIA-REYES;
RANGEL-MENDEZ, 2010).

Zév=1 (Qi,calc - Qi,exp)z

RZ=1- — > (45)
Z?,=1(Qi,exp - Qi,med)
N Gicalc — Qi,exp
=1 Qi,exp
DMR = Y 100 (A46)

O critério corrigido de Akaike (AICc) e peso de Akaike (w) foram calculados a partir
das Equacdes A7 e A8, onde R representa o nimero de modelos avaliados, p € o ndmero de
parametros, e 44/Cc; € a diferenca entre o valor de AICc¢; calculado para cada modelo i € o

menor valor obtido no conjunto avaliado (Equagcdo A9) (BONATE, 2006).

N 2
10 q; —q; 2 +1
AICe = Nin (Zl-l(CIL,exp ql,calc) >+ 2+ < p(p )

N
— <40 A7
N N—p—l) parap (A7)

exp(—0,5AAICc;)
R L exp(—0,5AAICc)

(48)

i=

AAICc; = AICc; — AICCpy (A9)

Porcentagem Atomica (%At.)

A porcentagem atomica (%At.) dos elementos foi calculada pela Equagcdo A10, que
leva em consideracdo fator de sensibilidade dos mesmos, S; (“Relative Sensitive Factor” em

inglés, R.S.F.). Na equacao, /; representa a drea dos picos de cada elemento.
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~.

@

i

[z ()

%At; = 100 parai = 1,2,3,...,n elementos (A10)
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APENDICE III

Na Tabela Al estdo sumarizadas as composi¢des de trés dguas analisadas na etapa
inicial do estdgio de pesquisa do autor desta tese no RePSeM/IPHC/Unistra. As dguas foram
coletadas na rede pluvial da cidade, entretanto as amostras denominadas A(5) e A(6) foram
coletadas na regido central, enquanto a A(7) tem origem na rede de captacio de dgua da chuva

em auto estradas.

Tabela A1: Composicio de dguas reais analisadas no RePSeM/IPHC/Unistra.

Componentes Amostras de dgua + SD
(mg/kg ou ppm)

A(5) A(6) A(7)
Ag - - -
Al <0,1%* <0,1%* 0,04 £ 0,00
As 0,22* £ 0,01 0,37* £ 0,01 -
B - - 0,17 £ 0,00
Ca 8,01 £0,09 15,43 £ 0,09 59,2+ 1,05
Cd 0,19* £ 0,00 0,27* £ 0,01 -
Co 0,05* + 0,00 0,15*% £ 0,01 -
Cr 0,23* £ 0,01 0,48* £ 0,06 -
Cu 1,48* £ 0,01 0,90* £ 0,01 -
Fe 0,03 +0,00 1,82 +0,02 0,28 + 0,00
K 1,08 £ 0,01 0,76 + 0,01 20,6 £ 0,10
Li - - -
Mg 0,38 £ 0,00 0,98 + 0,01 9,72 + 0,06
Mn <0,02 0,07 £ 0,00 0,25 + 0,00
Na 0,22 +0,00 0,58 + 0,01 53,0+0,84
Ni 1,13* £ 0,02 1,20* £ 0,03 -
P <0,2 <0,2 8,61 £0,18
Pb 0,13* £ 0,00 0,52* £ 0,01 -
S 0,15+ 0,01 0,36 + 0,01 6,42 + 0,09
Si 0,38 £ 0,01 1,92 £ 0,02 7,40 £0,12
Sr <0,02 0,02 0,02 + 0,00
Zn 119,7* £ 0,5 93,9* +£0,5 0,18 £ 0,00

*ConcentracOes em pg/kg ou ppb (analisadas por ICP-MS).
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A Tabela A2 apresenta os valores considerdveis aceitdveis em dguas para consumo de

acordo com as normas estabelecidas pela Organizacdo Mundial da Saide, OMS (WHO,

2017).

Tabela A2: Valores estabelecidos pela OMS.

Componentes  Concentragdo

Ag 0,002 mg/L (2 pg/L)
Al 0,1 -0,2 mg/L

As 0,01 mg/L (10 pg/L)
B 2,4 mg/L (2400 pg/L)
Cd 0,003 mg/L (3 ng/L)
Cr total 0,05 mg/L (50 pg/L)
Cu 2 mg/L (2000 pg/L)
Ni 0,07 mg/L (70 pg/L)
Pb 0,01 mg/L (10 pg/L)
Zn 3 mg/L (3000 pg/L)
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ANEXO

Figura A1: Potencial zeta do residuo da extracdo de alginato (RES).
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Fonte: Adaptado de Moino et al., (2019).



