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RESUMO

Um dos problemas que tem sido amplamente explorado e de interesse de muitos
pesquisadores é a contaminacdo de matrizes ambientais por metais potencialmente toxicos.
Nesse sentido a adsorcdo tem se mostrado uma alternativa promissora devido & sua alta
eficiéncia e baixo custo. Este trabalho teve como principal objetivo aplicar como adsorvente o
composto hamico (CH) obtido a partir da compostagem em reator de tabaco de cigarros
contrabandeados (TCC) e lodo de esgoto industrial (LEI) na remocdo de metais chumbo
(Pb*?), cadmio (Cd*?) e cromo total (Cr) de soluges aquosas. A capacidade de remocéo do
material foi investigada utilizando procedimento em batelada, e pardmetros experimentais
como pH, concentracdo de adsorvente, concentracdo inicial dos metais e tempo de contato
foram pesquisados. Os resultados evidenciaram que a concentracéo de adsorvente de 3 g L™
foi suficiente para saturar os sitios de ligagdo disponiveis dos trés metais avaliados (Pb*?, Cd*?
e Cr total). Para 0 Pb*? a maxima remocéo (82%) foi alcancada em pH 5,0 e tempo de 240
minutos. A capacidade maxima de adsor¢do para Pb?*, foi 21,454 mg g™, calculada pela
equacdo de Sips, e a cinética teve melhor ajuste utilizando o modelo de pseudo segunda
ordem. O Cd*? apresentou maxima remocdo (92%) em pH 5,0 e 0 tempo necesséario para
atingir o equilibrio foi 120 minutos. A capacidade méaxima de adsorcio para Cd**, foi 28,546
mg g™, calculada pela equagéo de Sips, e a cinética teve melhor ajuste utilizando o modelo de
pseudo segunda ordem. Para o Cr total, o pH 3,0 e tempo de 120 minutos foram necessarios
para atingir maxima remocdo (72%). A capacidade maxima de adsorcdo para Cr total, foi
14,92 mg g*, calculada pela equacdo de Sips, e a cinética teve melhor ajuste utilizando o
modelo de Elovich. O processo de remogdo para cada metal foi caracterizado por
Espectroscopia no Infravermelho e Microscopia Eletronica de Varredura por emissdo de
campo (FEG) acoplada a micro andlise EDX (Raio X por Energia Dispersiva), onde
observou-se que grupamentos hidroxila, carbonila e carboxila sdo os principais responsaveis
pela remocdo dos metais, e além disso um possivel mecanismo de troca idnica entre Pb*?,
Cd*? e Cr total com Na*, K*, Ca*® pode ocorrer. O teste de lixiviacdo permitiu avaliar a
estabilidade quimica dos metais sobre 0 composto quando em contato com solug¢des aquosas,
confirmando a imobilizacdo dos contaminantes. Como complemento da remog¢ao mono metal,
foi desevolvido um estudo de remocdo multi metais em diferentes condicdes de pH, para
avaliar o comportamento das espécies sobre o adsorvente. Os resultados obtidos confirmaram
que ndo ocorre comprometimento na remocdo dos metais e/ou competicdo dos metais por
sitios ativos da superficie do adsorvente. Por fim, aplicou-se 0 CH como adsorvente de metais
potencialmente toxicos em rios e lago da regido de Ponta Grossa. Os resultados demonstraram
que o composto produzido pelo tratamento de TCC e LEI, além de ter um baixo custo,
apresentou uma elevada eficiéncia de remocao e pode ser aplicado como um novo adsorvente
de Cd*%

Palavras chave: composto humico, tabaco de cigarros contrabandeado, lodo de esgoto,
remocdo de metais.



ABSTRACT

One of the problems that has been widely explored and of interest to many researchers is the
contamination of environmental matrices by potentially toxic metals. In this sense, adsorption
has been shown to be a promising alternative due to its high efficiency and low cost. The
main objective of this work was to apply as adsorbent the humic compost (HC) obtained from
composting in reactor of smuggled cigarette tobacco (SCT) and industrial sewage sludge
(1SS) in the removal of metals: lead (Pb*?), cadmium (Cd*?) and total chromium (Cr) of
aqueous solutions. The removal capacity of the material was investigated using batch
procedure, and experimental parameters such as pH, adsorbent concentration, initial
concentration of metals and contact time were investigated. The results showed that the
adsorbent concentration of 3 g L™ was sufficient to saturate the available binding sites of the
three evaluated metals (Pb*?, Cd*? and total Cr). For Pb*? the maximum removal (82%) was
reached at pH 5.0 and 240 minutes time. The maximum adsorption capacity for Pb** was
21.544 mg g, calculated by the Sips equation, and the kinetics were better adjusted using the
pseudo second order model. Cd*? showed maximum removal (92%) at pH 5.0, and the time
required to reach equilibrium was 120 minutes. The maximum adsorption capacity for Cd**
was 28.546 mg g, calculated by the Sips equation, and the kinetics were better adjusted
using the pseudo second order model. For total Cr, pH 3.0 and time of 120 minutes were
necessary to reach maximum removal (72%). The maximum adsorption capacity for total Cr
was 14.92 mg g, calculated by the Sips equation, and the kinetics was better adjusted using
the Elovich model. The removal process for each metal was characterized by Infrared
Spectroscopy and Field Emission Scanning Electron Microscopy (FEG) coupled with EDX
(X-ray Dispersive Energy) microanalysis, where it was observed that hydroxyl, carbonyl and
carboxyl groups are mainly responsible for metal removal, and in addition a possible ion
exchange mechanism between Pb*?, Cd*? and total Cr with Na*, K*, Ca" may occur. The
leaching test allowed to evaluate the chemical stability of metals on the compost when in
contact with aqueous solutions, confirming the immobilization of contaminants. As a
complement to mono-metal removal, a multi-metals removal study under different pH
conditions was developed to evaluate the behavior of the species on the adsorbent. The results
confirmed that there is no compromise in metal adsorption and/or metal competition for active
adsorbent surface sites. Finally, HC was applied as adsorbent of potentially toxic metals in
rivers and lakes of Ponta Grossa region. The results showed that the compost produced by the
treatment of SCT and ISS, besides having a low cost, presented a high removal efficiency and
can be applied as a new adsorbent of Cd*?.

Keywords: humic compost, smuggled cigarette tobacco, sewage sludge, metals removal.
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1 INTRODUCAO

Desde o inicio da humanidade o homem utiliza processos produtivos para
desempenhar suas atividades basicas, como alimentacdo, transporte, vestimenta, habitacdo
entre outros. O aumento das atividades antrdpicas, industriais e tecnoldgicas tem gerado
impactos em diferentes matrizes ambientais devido & contaminagcdo com residuos
potencialmente toxicos, no qual podemos citar os metais. Algumas espécies como calcio,
ferro, zinco, magnésio sdo essenciais e exercem papel determinante nos processos
metabolicos de muitos organismos, porém outros como cadmio, chumbo e cromo mesmo em
baixas concentracBes, ndao exercem fungdo bioldgica conhecida e podem causar efeitos
adversos para seres vivos (HE; CHEN, 2014; ASUQUO; MARTIN, 2016; BASU; GUHA,
RAY, 2017).

O aumento da concentracdo dos metais no ambiente tem sido relatado como um
problema ambiental e de salude publica da atualidade. Nos compartimentos ambientais esses
metais sdo persistentes, indestrutiveis e toxicos podendo se acumular e persistir nas cadeias
alimentares causando efeitos deletérios ao ecossistema. Os corpos d’agua sdo as matrizes mais
ameacadas, pois sdo aportes de descarga de efluentes industriais e os mais prejudicados pelos
desastres ambientais ocorridos nos ultimos tempos (UNGUREANU et al., 2015; AHMAD et
al., 2017; ASUQUO et al., 2017; BASU; GUHA; RAY, 2017; SMOLYAKOQOV;
SAGIDULLIN; CHIKUNOQV, 2017).

Diversos métodos tém sido citados na literatura para remocao de metais de ambientes
aquosos, tais como coagulacéo, troca ibnica, filtracdo por membranas, precipitacdo quimica,
extracdo por solvente, tratamentos eletroquimicos, 0s quais apresentam como desvantagens a
baixa eficiéncia, alto custo operacional, periodo prolongado de execucdo e geracdo e
disposicao de produtos toxicos de dificil descarte (BASU; GUHA; RAY, 2017; CAROLIN et
al., 2017; ZHU et al., 2017; BURAKOV et al., 2018; JEON, 2018; SARAEIAN et al., 2018).

Uma alternativa promissora que tem sido de interesse por muitos pesquisadores e
atraente para remocdo de metais de ambientes aquosos é a adsorcdo, que consiste na
acumulacdo de um soluto liquido (adsorbato) a superficie de um sélido (adsorvente) e possuli
diversas vantagens como a facilidade de operacdo, custo-efetividade, eficiéncia e abundancia
relativa dos materiais utilizados como adsorventes. No processo de adsor¢do € necessario
avaliar os parametros fundamentais como: concentragdo inicial do adsorvente e adsorvato,

pH, tempo de contato, entre outros. Para consolidar a aplicacdo de adsorventes em processos
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de remediacdo, é importante realizar uma modelagem matematica do comportamento do
equilibrio e da cinética através das isotermas de adsor¢cdo (NASCIMENTO et al., 2014;
DOUMER, 2016; CAROLIN et al., 2017; BURAKOV et al., 2018).

Os materiais utilizados como adsorventes devem ter uma alta interacdo de adsorcéo
em relacdo aos contaminantes-alvo, a fim de remové-los efetivamente dos corpos d’agua,
tendo as caracteristicas desejaveis, alta eficiéncia, abundancia e baixo custo (CAROLIN et al.,
2017; Ll etal., 2017; BURAKOV et al., 2018).

Nesta perspectiva, diversos materiais tém sido desenvolvidos e relatados como
adsorventes para remogdo de metais de solugfes aquosas podendo ser de origem natural,
organicos, inorganicos, bioldgicos, ativados ou modificados em que pode-se citar carvdo
ativado, nanotubos de carbonos, zeélitas, bactérias, fungos, biomassa microbiana originada de
rejeitos industriais, acidos hdmicos, materiais poliméricos, entre outros. A aplicacdo de
produtos de compostagem e substancias himicas como adsorventes de metais de corpos
d’agua ¢ um tema relativamente recente, ha poucos trabalhos publicados sobre o assunto, mas
tem-se aumentado o interesse em pesquisas Visto que sdo materiais promissores como
adsorventes devido as propriedades dos mesmos (ASUQUO et al., 2017; HO et al., 2017; LI
etal., 2017; BURAKOV et al., 2018; JEON, 2018; QIU et al., 2018; SARAEIAN et al., 2018;
SEREMETA et al., 2019a).

Dois residuos provenientes da produgdo industrial, gerados em grande escala e
considerados passivos ambientais sdo o tabaco de cigarro contrabandeado (TCC) e o lodo de
estacdo de tratamento de esgoto industrial (LEI) que apresentam necessidade de tratamento e
destinacdo adequada. Ambos sdo residuos organicos e podem ser convertidos em um
composto himico interessante para diversas aplicacfes. A compostagem em reatores é uma
alternativa interessante para a producdo do composto, e € uma tecnologia promissora visto
que os parametros como umidade, temperatura e pH sdo controlados, sem que haja
necessidade de revolvimento da massa a ser compostada (SILVA et al., 2016a, 2016b;
CAMPOS et al., 2017; ZITTEL et al., 2018b, 2018?).

O composto humico (CH) apresenta caracteristica anfifilica, ou seja, sitios
hidrofdébicos e hidrofilicos e estruturas condensadas com diversos grupamentos quimicos
como carboxilas, carbonilas, fendis, aminas que sdo capazes de interagir com diversos tipos
de contaminantes, tais como compostos organicos, farmacos e metais. A caracterizacdo do CH
e suas fracdes é uma etapa fundamental a ser realizada, pois fornece informacGes importantes
dos mesmos. Porém ha dificildade de encontrar na literatura trabalhos de caracterizagdo do

composto e das fracbes correspondentes, pois geralmente sdo exploradas as caracteristicas ou
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do composto final, ou do acido humico ou fulvico extraido (DORES-SILVA; LANDGRAF;
REZENDE, 2013; CHEN; DOU; XU, 2017; LOPEZ-SOTELO et al., 2017; LIMA et al.,
2018; ZITTEL et al., 2018b; SEREMETA et al., 2019).

Sendo assim, as caracteristicas do material obtido da compostagem de tabaco de
cigarros contrabandeados e lodo de esgoto industrial em reator foram determinantes para
aplica-lo como um pretenso adsorvente dos metais chumbo, cadmio e cromo em aguas
naturais, visto que é um material recentemente produzido e estudado, e ndo ha relatos de sua

aplicagéo.
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2 OBJETIVOS

2.1 OBJETIVO GERAL

Avaliar a utilizacdo de composto himico obtido da compostagem em reator de
tabaco de cigarro contrabandeado, lodo de estacdo de tratamento de esgoto industrial e

serragem na remocao de metais chumbo, cadmio e cromo de aguas naturais.

2.2 OBJETIVOS ESPECIFICOS

v' Extrair a fracdo de acido hamico e falvico proveniente do composto obtido de processo
de compostagem em reator;

v' Caracterizar o composto e as fracdes de acido himico e falvico, por meio de métodos
fisico-quimicos (pH, condutividade elétrica, capacidade de troca catibnica, carbono
organico), espectroscopicos (Ultravioleta Visivel, Infravermelho e Fluorescéncia de
raios X com dispersao por comprimento de onda), e elementares (carbono, nitrogénio);

v' Avaliar a viabilidade da aplicagdo do composto hdmico na remocdo de metais
potencialmente téxicos, Pb*?, Cd*? e Cr total;

v' Auvaliar os parametros fisico-quimicos (pH, concentracdo de adsorvente, concentracao
dos metais, tempo de contato) que influenciam no processo de remocgdo de metais
potencialmente toxicos;

v/ Caracterizar o material adsorvente por técnica espectroscépica (Infravermelho),
elementar (Microscopia Eletrénica de Varredura por emissdo de campo (FEG) acoplada
a micro analise de Raio X por Energia Dispersiva (EDX) e analisador superficial - BET,
antes e apds processo de remoc&o com os metais potencialmente toxicos, Pb*?, Cd** e
Cr total,

v' Auvaliar o processo de remocdo considerando a interacdo de metais potencialmente
toxicos;

v" Aplicar o composto himico como material adsorvente de metais potencialmente toxicos

presentes em amostras contaminadas de rios e lago da regido de Ponta Grossa.
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3 REVISAO BIBLIOGRAFICA

A quantidade de residuos potencialmente toxicos produzidos pela atividade antrépica
aumentou significativamente nos ultimos anos, promovendo impactos sobre diferentes
matrizes ambientais. Dentre o0s setores produtivos que apresentam maior potencial de
contaminacdo dos recursos naturais destacam-se o agroindustrial, siderargico, metaldrgico,
mineracdo, galvanoplastia, curtumes, entre outros. Esses setores sdo responsaveis pela
contaminacdo com as mais distintas espécies tdxicas como: pesticidas, herbicidas, corantes e
metais (VAGHETTI, 2009; WORLDOMETERS, 2019).

Metais como ferro (Fe), manganés (Mn), zinco (Zn), cobre (Cu), selénio (Se), em
baixas concentragdes sdo considerados micronutrientes essenciais e exercem papel
determinante nos processos metabolicos importantes a manutencdo da vida de muitos
organismos. Os metais ndo essenciais como, cadmio (Cd), chumbo (Pb), merctrio (Hg),
cromo (Cr) entre outros, mesmo em baixas concentracdes, ndo exercem funcdo bioldgica
conhecida e podem causar efeitos adversos para seres vivos, sendo considerados tdxicos
(TEMPLETON et al., 2000; VAGHETTI, 2009; HE; CHEN, 2014).

No que diz respeito a presenga de metais em compartimentos ambientais é conhecido
que sdo persistentes, pois permanecem no meio ambiente sob diferentes formas, sem serem
degradados ao longo do tempo e sdo considerados toxicos podendo se acumular nas cadeias
alimentares causando efeitos deletérios ao ecossistema (ASUQUO; MARTIN, 2016; BASU;
GUHA; RAY, 2017). A presenca de metais em ambientes aquaticos causa mortandade de
peixes. No solo, ocasiona reducdo na fertilidade e desenvolvimento de plantas, e no
organismo humano (via cadeia alimentar) podem se acumular, provocando indmeras doengas
e causar até a morte (ROSA, 1998).

3.1 CONTAMINACAO AMBIENTAL CAUSADA POR METAIS POTENCIALMENTE
TOXICOS

Um dos principais problemas ambientais e de salde publica da atualidade é a
contaminacdo de corpos de agua e solos, ocasionado por metais potencialmente toxicos
(MPT) (SMOLYAKOQOV; SAGIDULLIN; CHIKUNOQOV, 2017). Esses metais podem ser
incorporados direta ou indiretamente nos sistemas aquaticos por diversas vias tais como,
intemperismo e lixivia¢do de rochas, solos, deposi¢cdes atmosféricas, industrializacdo, queima
de combustiveis fosseis. Além disso, os metais aportam em diversas matrizes ambientais,

devido a intensa atividade antropica, atividades agricolas e avancos tecnoldgicos nos
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processos de industrializacdo as quais vem contribuindo com o aumento da concentragdo
dessas espécies no ambiente e tem impulsionado impactos sobre ecossistemas,
comprometendo a sua qualidade. As principais formas de contaminacdo dos corpos de agua
ocorrem devido a descarga de efluentes de industrias e refinarias, descarte de produtos
comerciais, queima de combustiveis fosseis e representa uma ameaca significativa para a
salde humana e ambiental (AHMAD et al., 2017; ASUQUO et al., 2017; BASU; GUHA,
RAY, 2017).

Além disso, na segunda metade do século 20, foi observada grande preocupacéao para a
contaminacdo com espécies metalicas, uma vez que muitos acidentes industriais e ambientais
ocorreram e alertaram o mundo para questdes ambientais ((UNGUREANU et al., 2015). A
seguir, estdo relatados alguns dos principais desastres ambientais ocorridos no Brasil, que
causaram danos irreparaveis as populaces (Informacgdes disponiveis em PRAEVI
Educacional; Super Interessante; EBC; Jornal da Unicamp -2019; BORGES; FERREIRA,;
ROVER, 2017).

3.1.1 Rompimento da barragem de Mariana (2015)

O rompimento da barragem de Fund&do, da empresa Samarco em Mariana (MG),
provocou a liberacdo de 62 milhdes de metros cubicos de rejeitos de mineragdo. O
vazamento atingiu o Rio Doce, que abastece mais de 230 municipios no estado e em
Espirito Santo e devastou a cidade de Mariana, juntamente com suas populagdes
ribeirinhas. Aproximadamente 19 pessoas morreram. O IBAMA (Instituto Brasileiro do
Meio Ambiente e dos Recursos Naturais Renovaveis) ressalta que o impacto ecolégico foi
devastador, onde mais de 80 espécies do rio estdo em risco, sendo 12 endémicas e podem
ser extintas. A medida que a lama atinge os ambientes aquaticos, ocorre a morte de todos 0s
organismos ali encontrados, como algas e peixes, em razdo da falta de oxigénio dissolvido na
agua e também em consequéncia da obstrugdo das branquias. Devido a grande quantidade de
lama muitos rios sofreram com assoreamento, mudangas nos cursos, diminuicdo da
profundidade e até mesmo soterramento de nascentes.

Um estudo realizado por DIAS et al., (2018), quanto aos impactos causados apds o
rompimento da barragem, demonstrou que a qualidade da 4gua do rio Doce, ja vinha sofrendo
em relacdo a contaminacdo de alguns metais, mas que foi potencializada no periodo imediato
ap6s o rompimento da barragem, principalmente em relacdo a alguns elementos como

aluminio, ferro, manganés e arsénio.
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3.1.2 Vazamento de minério em Barcarena (2018)

Apos denlncia, a pericia ambiental encontrou um duto clandestino na mineradora
holandesa Hydro, que conduzia residuos poluentes para o igarapé da regido, contaminando o
meio ambiente com metais toxicos, inclusive chumbo, em comunidades ribeirinhas da cidade
de Barcarena (PA).

3.1.3 Rompimento da barragem de Brumadinho (2019)

As informacOes a respeito desse desastre foram retiradas de jornais da Web como
Brasil de Fato, G1, BBC News, IGAM, visto que € um acontecimento recente, e ainda ndo ha
publica¢des académicas conclusivas sobre o tema.

Em janeiro de 2019, ocorreu um dos maiores desastres com rejeitos de mineracdo do
Brasil. A barragem de rejeitos classificada como de "baixo risco” e "alto potencial de
danos", era controlada pela Vale S.A. e estava localizado na regido de Corrego do Feijdo, no
municipio brasileiro de Brumadinho, a 65 km de Belo Horizonte (MG). O rompimento da
barragem de Brumadinho espalhou 13 milh6es de metros cubicos de rejeitos de mineracao por
mais de 46 km atingindo comunidades e rios. O rejeito € constituido basicamente de ferro,
aminas (usadas na separacdo do minério) e silica. De acordo com o IGAM (Instituto Mineiro
de Gestdo das Aguas), um dia apés o rompimento da barragem, amostras de agua foram
retiradas em 10 pontos de coleta distribuidos ao longo de 300 quildmetros, entre Brumadinho
e Felixlandia, e as analises registraram presenca dos metais toxicos: cddmio, zinco, mercurio
chumbo, niquel, bario e cobre. O Governo de Minas Gerais anunciou, de acordo com analises
realizadas, que ap0s o0s rejeitos contaminarem o rio Paraopeba a agua passou a apresentar
riscos a salude humana e animal, estando imprdpria para o consumo em pelo menos em 20
municipios. No cenario municipal, no municipio de Brumadinho muitas areas agricolas férteis
foram afetadas. Essas areas que mantinham diversos tipos de culturas foram parcialmemte ou
totalmente destruidas.

Comparando os desastres ocorridos em 2015 e 2019, pode-se concluir que o
rompimento da barragem de Mariana € considerado até entdo, o mais grave desastre ambiental
da historia provocado por vazamento de minério, pois gerou um vazamento de mais de 40
milhGes de metros cubicos de rejeitos, que percorreram mais de 600 km, e 19 pessoas
morreram. E Brumadinho espalhou 13 milhdes de metros cubicos por mais de 46 km, porém
foi considerado como uma calamidade publica, pois gerou um desastre industrial, humanitario

e ambiental, resultando em mais de 200 mortos e 100 desaparecidos.
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Alex Bastos, membro do comité da ONU sobre barragens de minério afirma "O de
Mariana ndo é o pior em termos de fatalidade, mas em volume e distancia percorrida, € o
maior desastre ambiental por rompimento de barragem. E o de Brumadinho deve ser o maior
desastre em termos de tragédia humana ja documentada".

A contaminacdo da &gua tornou-se uma questdo critica e de intensas pesquisas em
todo mundo. A qualidade dos recursos hidricos tem sofrido diversos impactos devido: ao
crescimento populacional, atividades antrépicas, processos industrias, atividades agricolas ou
desastres ambientais (GONCALVES, 2009).

3.2 METAIS POTENCIALMENTE TOXICOS

Dentre os principais metais considerados toxicos a diferentes espécies da biota e aos
seres humanos destacam-se trés: Chumbo (Pb), Cadmio (Cd) e Cromo (Cr). Portanto, €

importante conhecer as fontes e riscos desses elementos para a saide (GONGCALVES, 2009).

3.2.1 Chumbo (Pb)

O Pb vem sendo usado ha pelo menos 7000 anos, por ser um elemento abundante na
natureza e de facil extracdo. Pode ser facilmente modelado por apresentar caracteristicas de
maleabilidade e baixo ponto de fusdo. O chumbo raramente € encontrado no seu estado
elementar. O mineral sulfeto de chumbo denominado de galena (com 86,6% deste metal) € a
principal forma de se encontrar chumbo na natureza, e € de interesse na mineracdo e
comercializagdo (GONCALVES, 2009).

O chumbo possui uma ampla aplicagéo principalmente em soldas, ligas, laminas de
protecdo contra raios X, material de revestimento da inddstria automotiva, revestimento de
cabos, em ligas, para a fabricacdo baterias, producdo de aditivos da gasolina, esmaltes,
fabricacdo de ceramica e vidros, tintas e pigmentos (LOPEZ-SOTELO et al., 2017; SAO et
al., 2017)

As principais fontes naturais de Pb sdo as erup¢fes vulcanicas e o intemperismo
geoquimico. Em termos mundiais, uma das principais fontes antropogénicas de chumbo ¢ a
gueima da gasolina, assim como libera¢6es industriais de fundicGes, fabricas de baterias, entre
diversas industrias quimicas que podem contribuir para a contaminacdo de solos (DE
ANDRADE, 2013). Nos ambientes aquaticos pode ocorrer a contaminagdo por Pb devido a
poluicdo atmosférica, que aumenta o teor deste metal na agua da chuva; presenca de Pb em

esgoto sanitario e industrial; descarga de efluentes industriais ou aguas residuais relacionados
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a mineracdo, processamento de metais, producédo de téxteis e efluentes da agropecuéria devido
ao uso frequente de fertilizantes, pesticidas, entre outros (BERNARDO et al., 2013).

A Agéncia Internacional de Pesquisa em Cancer (IARC) classifica os compostos de
chumbo como provaveis carcinogénicos para o ser humano (CETESB, 2017a). A adsorcao de
Pb pelo ser humano pode ocorrer por via respiratoria, oral ou cutanea, sendo que os principais
meios de absor¢do ocorrem por ingestdo e inalagdo. Os efeitos adversos da exposi¢édo ao Pb
vao desde a dificuldades no aprendizado e desenvolvimento comportamental até a morte (DE
ANDRADE, 2013). A toxicidade do Pb é decorrente de sua interagdo com todas as estruturas
organicas presentes no organismo, sendo o0s sistemas cardiovascular, hematol6gico e
neurologico os mais afetados (VAGHETTI, 2009). A intoxicacdo de Pb em criangas é mais
perigosa e frequente. Os fetos, bebés e criangcas sdo mais sensiveis e susceptiveis aos efeitos
do que os adultos, pois a capacidade de absorcdo pelo organismo das mesmas € maior. No
organismo, o Pb inibe ou substitui o calcio em suas func¢des organicas acarretando danos aos
0ssos e dentes. Além disso, também interage com grupos carboxilicos, sulfidrilas, aminas e
fosfatos pertencentes a proteinas, reduzindo a sintese do DNA e replicacdo celular. O excesso
de Pb ocasiona efeitos renais, provoca danos cerebrais com consequente diminuicdo de
aprendizagem, desregula as atividades hormonais prejudicando a fertilidade, desenvolvimento
de doencas cardiovasculares, pode induzir ao céncer e levar a morte (WHO WORLD
HEALTH ORGANIZATION, 2011; DOUMER, 2016; CAROLIN et al., 2017).

Devido a elevada disponibilidade de Pb na atmosfera, solo, agua, e aos efeitos
causados por sua absorc¢do, sua concentracdo foi limitada em agua potavel, rios de diferentes
classes e usos, e langamento de efluentes. No Brasil, 0 Conselho Nacional do Meio Ambiente
- CONAMA estabelece para o chumbo concentrages méximas de 0,03 mg L™ para as 4guas
classificadas como doce e de 0,21 mg L™ para as aguas classificadas como salina e salobra.
Em relacdo ao lancamento de efluentes de qualquer fonte poluidora, diretamente no corpo
receptor 0 valor méaximo estabelecido é igual 0,5 mg L (CONAMA - CONSELHO
NACIONAL DO MEIO AMBIENTE, 2005; 2011). De acordo com a Agéncia de Protecdo
Ambiental dos Estados Unidos (United States Environmental Protection Agency -USEPA), o
limite de Pb para 4gua potavel é de 0,015 mg L.

3.2.2 Cadmio (Cd)

O Cd pode ser encontrado na natureza associado a minérios de sulfitos de zinco, cobre
e chumbo (DOUMER, 2016). Por apresentar baixo ponto de fusdo é amplamente empregado

em industrias de galvanoplastia, fabricacdo de baterias, fertilizantes, pesticidas, pigmentos e
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corantes, dispositivos fotovoltaicos bem como industrias téxteis (ASUQUO et al., 2017;
ASUQUO; MARTIN, 2016; JEON, 2018).

Em ambientes aquaticos a contaminacdo por Cd ocorre por descargas de aguas
residuais de atividades industriais provenientes de galvanoplastia, producdo téxtil e
fertilizantes (ASUQUO; MARTIN, 2016; CAROLIN et al., 2017).

O Cd pode se acumular nos organismos vivos e prejudicar o funcionamento dos
orgdos vitais, por exemplo, ligar-se com enzimas respiratorias causando estresse oxidativo,
ocasionar degradacdo ¢ssea e renal e causar cancer (EBRAHIMI; EHTESHAMI,
DAHRAZMA, 2015; AHMAD et al., 2017). A ingestdo de Cd por peixes contaminados levou
ao aparecimento da Doenca de Itai-Itai que provoca o amolecimento dos 0ssos e fraturas aos
seres humanos, além de dano renal. Além disso, a ingestdo por dgua ou alimentos com altos
teores desse metal, causa efeitos como toxicidade hepatica, cancer de pulmao e danos ao
sistema respiratério, rim, figado e 6rgdos reprodutivos. A inalacdo de material aquecido
contendo Cd pode provocar edema, traqueobronquite e pneumonia (BARAKAT 2011,
ASUQUO 2016; CAROLIN et al., 2017; SARAEIAN et al., 2018). A IARC classifica o Cd e
Seus compostos como cancerigenos para 0 ser humano baseando-se em evidéncia de tumores
pulmonares em trabalhadores expostos por via inalatéria (CETESB, 2017b).

Devido a estes problemas, o Cd foi incluido como um dos poluentes prioritarios
preconizados pela World Health Organization (WHQO) e United States Environmental
Protection Agency (USEPA). De acordo com a USEPA, o nivel maximo recomendado desse
metal na agua potavel é 0,005 mg L™, enquanto A WHO e a American Water Works
Association recomendam que a &gua potavel ndo contenha mais de 0,003 mg L™ de Cd
(BASU; GUHA,; RAY, 2017). No Brasil, o CONAMA estabelece para o Cd concentragoes
méximas de 0,01 mg L™ para as aguas classificadas como doce e de 0,04 mg L™ para as aguas
classificadas como salina e salobra. Em relacdo ao lancamento de efluentes diretamente ao
corpo receptor o valor maximo estabelecido é igual 0,2 mg L™ para Cd (CONAMA -
CONSELHO NACIONAL DO MEIO AMBIENTE, 2005; 2011).

3.2.3 Cromo (Cr)

O cromo é um elemento amplamente distribuido na crosta terrestre, estando muito
presentes em solos, &gua e em materiais bioldgicos. O cromo existe na forma de minerais
como, Cromita férrica (FeCr,0,), Crocoita (PbCrO,4) e Eskolaite (Cr,03) (WHO WORLD
HEALTH ORGANIZATION, 2011)
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O Cromo pode existir em valéncias que variam de 0 a +6 porém apenas o Cr*

(cromo trivalente) e Cr'® (hexavalente), sdo suficientemente estaveis para ocorrer no
ambiente, em sistemas aquaticos e solucBes aquosas (WHO WORLD HEALTH
ORGANIZATION, 2011; Lopéz-Garcia et al., 2013).

Os compostos de cromo sdo usados para producdo de aco, na fabricacdo de ligas
metalicas e estruturas da construgdo civil, producdo de baterias, como protetor de madeira,
industria de vidro e revestimento, curtimento de couro, fertilizantes, manufatura quimica
(corantes téxteis, pigmentos) entre outros (TANG et al., 2014; Markiewicz et al, 2015;
CAROLIN et al., 2017)

As espécies de cromo apresentam comportamento e toxicidade amplamente distintos
(Scancar & Milacic, 2014). O Cr** em quantidade traco é um elemento essencial para o
controle do metabolismo da glicose, lipidio e proteina em animais, e apresenta funcéo
relacionada ao mecanismo de agdo da insulina, enquanto que o Cr™® ndo apresenta fungo
bioldgica e estudos indicam o seu potencial como agente carcinogénico e mutagénico (Lopez-
Garcia et al., 2013; Markiewicz et al, 2015).

Desde 1990, a Agéncia Internacional de Pesquisa do Cancer (IARC) classificou os
compostos de Cr*® como agentes cancerigenos, e a USEPA também considerou esta espécie
de cromo como um agente mutagénico e carcinogénico (WHO WORLD HEALTH
ORGANIZATION, 2011; CETESB, 2017c). Os principais problemas relacionados a
acumulacdo do metal em drgdos vitais humanos e animais sdo: inflamacGes a pele, danos
renais, hepaticos, gastrointestinais e cardiovasculares e cancer pulmonar (VAGHETTI, 2009;
CAROLIN et al., 2017).

A contaminacdo do meio aquéatico por Cr € uma das maiores preocupa¢des ambientais
e ocorre por descarga de aguas residuais gerados em industrias de galvanoplastia, curtumes e
manufatura quimica (VAGHETT]I, 2009; CAROLIN et al., 2017).

No Brasil, 0 CONAMA estabelece para o Cr concentracdes maximas de 0,05 mg L™
para as aguas classificadas como doce e de 1,1 mg L™ para as 4guas classificadas como salina
e salobra. Em relacdo ao lancamento de efluentes diretamente ao corpo receptor o valor
méximo estabelecido ¢ igual 1,1 mg L™ para Cr (CONAMA - CONSELHO NACIONAL DO
MEIO AMBIENTE, 2005; 2011).

O limite de cromo em &gua potavel prescrito pela WHO deve ser menor que 0,05 mg
L™, e de acordo com a USEPA o nivel méximo de cromo permitido em agua potavel é 0,10

mg L? (MARKIEWICZ et al., 2015). Em &guas naturais, a concentracdo de cromo total
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normalmente é baixa e encontra-se na faixa de concentragdo entre 1 e 10 mg L™
(MARKIEWICZ et al., 2015).

A partir do conhecimento das caracteristicas empiricas dos metais Pb, Cd e Cr, pode-
se evidenciar que todos se apresentam como potenciais contaminantes de corpos d’agua
gerando preocupagdo ambiental e de saude publica. Desta maneira, a necessidade de remocéao
dos metais dos ambientes aquéaticos torna-se necessaria, e diversos métodos sdo relatados na
literatura (CAROLIN et al., 2017; BURAKOV et al., 2018).

3.3 METODOS USADOS NA REMOGAO DE METAIS POTENCIALMENTE TOXICOS
DE CORPOS D’AGUA

Diversos métodos tém sido desenvolvidos e relatados na literatura para remocéo de
contaminantes metalicos de corpos d’agua, tais como coagulacdo, troca ibnica, filtragdo por
membranas, precipitagdo quimica, extracdo por solvente, tratamentos eletroquimicos e
adsorcdo, sendo que cada tecnologia apresenta certas vantagens e desvantagens (CAROLIN et
al., 2017; BURAKOV et al., 2018).

A coagulacao/floculacdo é um dos métodos mais importantes para o tratamento de
agua. A coagulacdo consiste na desestabilizacdo dos coloides, neutralizando as forgas que 0s
separam. Dentre os coagulantes amplamente utilizados nos processos convencionais de
tratamento de aguas residuais tem-se aluminio, sulfato ferroso e cloreto férrico, que resultam
na remocao efetiva de particulas e impurezas por neutralizacdo de carga de particulas. A
floculacdo é a agdo dos polimeros para formar pontes entre os flocos e unir as particulas em
grandes aglomerados. Uma vez que as particulas suspensas sdo floculadas em particulas
maiores, elas geralmente podem ser removidas ou separadas por outros métodos como por
exemplo a filtracdo. Geralmente, o método de coagulacdo/floculagdo remove o0s
contaminantes com alta eficiéncia, mas ndo é capaz de remover 0s metais completamente das
aguas residuais, sendo necessario incluir outras técnicas de tratamento, além disso, uma das
principais desvantagens € a geracdo de poluente secundario (formacdo de lodo) devido a
grande utilizacdo de produtos quimicos nesse processo (FU; WANG, 2011; CAROLIN et al.,
2017).

A troca ibnica € um processo de separacdo que consiste na substituicdo de um ion por
outro e possui alta eficiéncia de remocdo de metais. A medida que a solucdo contendo a
espécie metalica passa pela coluna de cétions, os ions metalicos sdo trocados pelos ions de
hidrogénio na resina. As vantagens do processo de troca idnica sdo a alta capacidade de
tratamento, alta eficiéncia de remocdo, rapida cinética, baixa quantidade de residuo
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produzido. As desvantagens estdo no alto custo das resinas sintéticas e na regeneracdo das
resinas causada por contaminacdo secundaria. Entre os materiais usados nos processos de
troca idnica, destacam-se as resinas que sdo compostas de uma matriz polimeérica reticulada
na qual os grupos funcionais sdo fixados através de ligacGes covalentes nas estruturas de
resina € 0s espagos nas estruturas permitem que os ions se transfiram apropriadamente. O
trocador de ions mais favorecido é o trocador catibnico que consiste em resinas fortemente
acidas geralmente compostas por grupos acido sulfonico e resinas basicas com presenca de
grupos acido carboxilico. As resinas sintéticas que tem a capacidade especifica de trocar seus
cations com os metais da agua residual, e as resinas naturais como por exemplo as zedlitas,
que ocorrem naturalmente em minerais e consistem em &atomos de aluminio e silicato,
apresentam baixo custo e alta abundancia (FU; WANG, 2011; CAROLIN et al., 2017).

A flotacéo tem sido empregada para separar o ion metalico de uma fase liquida usando
a fixacdo de bolhas. Essas bolhas sdo suspensas no topo, desenvolvendo aglomerados com
menor densidade do que a agua, fazendo com que os flocos subam através da agua e
acumulem na superficie, onde podem ser removidos como lodo. Os principais processos de
flotacdo para a remocdo de ions metalicos da solucdo séo Flotagdo por ar dissolvido (DAF),
flotacéo ibnica e flotacdo por precipitacdo. Nesse metodo a eficiéncia de separacéo € elevada,
e h& producdo de um lodo mais concentrado, porém apresenta um alto custo inicial de
implementacéo e alta manutencéo e custos operacionais (FU; WANG, 2011; CAROLIN et al.,
2017).

A filtracdo por membrana € uma técnica de separacdo aplicada no tratamento de aguas
residuais. A filtragdo por membrana separa as particulas de acordo com o tamanho,
concentracdo da solucdo e pressdo aplicada. A membrana é composta de um material poroso
especifico, podendo ser de ceramica ou polimero. Dependendo do tamanho dos poros do
material da membrana, a permeabilidade da membrana € obtida, cujos processos podem ser
ultrafiltracdo, osmose reversa, nanofiltracdo e microfiltracdo. As vantagens da filtracdo por
membrana so alta eficiéncia, facilidade de operacdo e menor necessidade de espaco, além de
ser eficiente para remover sélidos suspensos e compostos organicos. Porém tem como
desvantagens o alto custo, a complexidade do processo, incrustacdo das membranas,
substituicdo periddica das membranas e a limitacdo a remocdo de metais devido ao baixo
fluxo de permeacdo (FU; WANG, 2011; CAROLIN et al., 2017).

A precipitagdo quimica é eficaz e amplamente utilizada em processos industriais por
ser relativamente simples e apresentar baixo custo de operacdo. Para formar a precipitacao de

metais, produtos quimicos séo adicionados a solucéo, alterando o pH do meio, reagindo com
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os ions metalicos e formando precipitados insoltveis. Os precipitados formados podem ser
separados da agua por sedimentacdo ou filtracdo, e a &gua remanescente pode ser usada para
outros fins. A precipitacdo quimica é mais efetiva na eliminacdo de Cu(ll), Cd(Il), Mn(ll), e
Zn(1l). Os processos convencionais de precipitacdo quimica incluem precipitacdo com
hidréxido e precipitacdo com sulfeto. As vantagens do método sdo a simplicidade e baixo
custo, porém como desvantagens pode-se citar que o método ndo é adequado em baixas
concentraces dos ions metalicos, requer grande quantidade de produtos quimicos para
precipitar 0s metais, pode produzir uma quantidade excessiva de lama contendo 0s
precipitados dos metais insoltveis, que sdo dificeis de ser tratados e eliminados (FU; WANG,
2011; CAROLIN et al., 2017).

O tratamento eletroquimico consiste no revestimento de ions metalicos em uma
superficie de catodo e pode recuperar 0s metais no estado elementar. Esse tratamento utiliza a
energia elétrica e permite a reutilizacdo da agua eliminando os poluentes sem o uso de
produtos quimicos. Os tratamentos eletroquimicos disponiveis sdo eletrocoagulacéo,
eletroflolotacdo, eletrodeposicao, e eletrodialise. Possui como vantagens ser adequado para
varios tipos de contaminantes, ndo libera produtos secundarios, entretanto é limitado a certas
aplicacdes devido a curta vida util do material do eletrodo, necessita de um alto investimento
inicial, as instalagdes tem alta manutencdo e h& necessidade de energia elétrica para a
operagédo (FU; WANG, 2011; CAROLIN et al., 2017).

Algumas desvantagens dos métodos citados sdo a baixa eficiéncia, alto custo
operacional, periodo prolongado de execucdo e geracdo e disposicdo de produtos tdxicos de
dificil descarte (BASU; GUHA; RAY, 2017; ZHU et al., 2017; JEON, 2018; SARAEIAN et
al., 2018).

3.3.1 Adsorcéo

Uma alternativa promissora que tem sido de interesse por muitos pesquisadores e
atraente para remo¢do de metais de ambientes aquosos € a adsor¢do, que consiste na
acumulacdo de um soluto liquido (adsorbato) a superficie de um sélido (adsorvente). Neste
método os metais sdo transferidos por processo fisico ou quimico para os locais ativos
presentes no adsorvente usado. O processo de adsorcao fisica ou fisiossor¢ao ocorre de forma
rdpida e reversivel, pois as forcas de ligacdo envolvidas sdo fracas, como as forcas
eletrostaticas ou de Van der Waals, e a sorcdo ocorre em toda superficie do sélido sorvente,
sem preferéncia (sor¢do ndo especifica). Devido ao fato de ndo haver ligagdo quimica, a

fisiossorcdo s6 € possivel se os ions da solugdo e a superficie do solido tiverem cargas



31

opostas. Na adsorcdo quimica ou quimiossor¢do, ocorrem fortes ligacGes entre 0s grupos
funcionais e os ions da solugdo. A quimiossorcdo se caracteriza por uma alta especificidade,
pois sO acontece nos sitios especificos da estrutura do solido, onde ha possibilidade de ligacdo
quimica covalente ou idnica. Assim, a formacdo dos compostos é considerada irreversivel,
necessita de uma alta energia de ativacdo, tornando o processo bastante lento. A adsorcao
quimica ndo depende da carga original do ion, pois pode aumentar, diminuir, neutralizar ou
inverter a carga dos ions. Apesar de diferentes, a quimiossorcdo e a fisiossor¢do podem
ocorrer simultaneamente. As analises microscopicas como Espectroscopia de Infravermelho
com Transformada de Fourier (FTIR), a Espectroscopia de Estrutura Fina de Absorcéo de
Raios X (XAFS) e a Espectroscopia Fotoeletronica de Raios X (XPS) sdo exemplos de
técnicas empregadas para estudar o mecanismo de sorcdo que estd ocorrendo, e qual a
estrutura do complexo formado (DOS SANTOS, 2014; NASCIMENTO et al., 2014,
DOUMER, 2016; BURAKOQV et al., 2018).

O processo de adsor¢do ¢ um método alternativo para a remocao de metais e possui
diversas vantagens como a facilidade de operacdo, custo-efetividade, eficiéncia e abundancia
relativa dos materiais utilizados como adsorventes (ASUQUO et al., 2017; BURAKOQV et al.,
2018; JEON, 2018). Além disso, o adsorvente empregado pode ser recuperado pelo processo
de dessorcdo adequado, pois é uma técnica reversivel e o adsorvente regenerado pode ser
reutilizado para diversas finalidades (IHSANULLAH et al., 2016; CAROLIN et al., 2017).

A capacidade de adsorcdo de um adsorvente é dada por (ge) e representa a quantidade
de adsorvato (em miligramas) retida pela massa do adsorvente (em gramas), de acordo com a
Equacéo 1:

_ Co—Ce
m

Qe \ 1)

em que: ge (Mg g*) é a capacidade de adsorcdo no equilibrio; Co e Ce (mg L™) sdo as
concentracdes iniciais e de equilibrio do metal em solucdo; V (L) é o volume da solucdo
aquosa contendo o metal e m (g) é massa do adsorvente (YANG et al., 2016; CHEN; DOU,;
XU, 2017; SMOLYAKOQV; SAGIDULLIN; CHIKUNQV, 2017).

Existem muitos fatores que afetam a eficiéncia do processo de adsor¢do de metais de
aguas: por exemplo, concentracdo inicial do adsorvente e adsorvato, pH, tempo de contato,
entre outros (CAROLIN et al., 2017; BURAKOQOV et al., 2018). A porcentagem (taxa) de
adsorcdo de metais geralmente aumenta com o aumento dos fatores mencionados acima
(NASCIMENTO et al., 2014).
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O pH é um dos fatores mais importantes que influenciam no processo de adsorcao de
metais por adsorventes. A dependéncia do pH na retencdo de metais esta relacionada com a
quimica dos metais em solucdo, bem como as propriedades &cido-base de varios grupos
funcionais presentes na estrutura dos materiais adsorventes. No adsorvente o pH pode ativar
ou desativar sitios ativos presentes, modificando a forma como esses se apresentam para o
metal. No caso dos ions metalicos a elevacdo do pH pode gerar a formacdo de hidréxidos
insolGveis do metal que ndo reagem com o adsorvente. A diminuicdo do pH geralmente
aumenta a solubilidade de metais tragos, que se apresentam na forma de cétions hidratados
livre (BOTERO et al., 2014; BAHEMMAT; FARAHBAKHSH; KIANIRAD, 2016; LOPEZ-
SOTELO et al., 2017). Dentre os grupos funcionais capazes de realizar a sor¢cdo de metais
tém-se carboxilas, aminas, alcodis, fenois, hidroxilas além de sitios hidrofébicos e hidrofilicos
(KLUCAKOVA; VEZNIKOVA, 2017).

Outro fator que interfere no processo de adsorcdo dos metais € a quantidade de
adsorvente utilizada, pois influencia na quantidade de sitios ativos presentes e proporciona
fendmenos como associacdo entre as particulas de adsorvente, reduzindo o nimero de pontos
de adsorcdo (VAGHETTI, 2009).

A concentracdo inicial de ions metalicos € um parametro extremamente importante,
pois a diferenca dessa concentracdo em relacdo a concentragdo dos ions metélicos nas
imediacGes da superficie do adsorvente gera uma forga motriz de difusdo que ajuda a conduzir
0s ions até os sitios de adsor¢do (VAGHETTI, 2009).

O tempo de contato entre 0 adsorvente e adsorvato, é otimizado atravées da utilizagdo
de sistemas de agitacido. E um parametro importante pois indica o comportamento cinético da
adsorcdo para um determinado adsorvente numa determinada concentragdo inicial do
adsorvato (NASCIMENTO et al., 2014).

Para utilizacdo de um adsorvente num processo de remo¢do de contaminantes é
necessario avaliar os parametros fundamentais (anteriormente vistos) que regem um sistema
adsorvente-adsorvato, tais como: pH, massa, concentragdo e tempo. Entretanto, somente o
conhecimento desses parametros ndo € suficiente para consolidar a aplicacdo de adsorventes
em processos de remediacdo. Esses processos necessitam, ainda, da modelagem matematica
do comportamento do equilibrio e da cinética de adsor¢do. O equilibrio de adsorcdo é
geralmente um requisito essencial para obtencdo de informacdes relevantes sobre a analise de
um processo de separacdo por adsor¢do. Ou seja, quando o adsorvato é colocado em contato
com o0 adsorvente, as moléculas ou ions tendem a fluir do meio aquoso para a superficie do

adsorvente até que a concentracdo de soluto na fase liquida (C.) permaneca constante. Nesse
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estagio € dito que o sistema atingiu o estado de equilibrio e a capacidade de adsor¢do do
adsorvente (ge) € determinada. Essas modelagens sdo realizadas pelo ajuste de parametros de
modelos que possam descrever 0 comportamento experimental da adsor¢do, denominados de
Isotermas de Sorcdo. A palavra isoterma esta relacionada com o fato de que os ensaios sao
realizados em temperatura constante (isto é, sob condic¢Bes isotérmicas). Essas isotermas
descrevem estados de equilibrio, representando a relagdo entre a “quantidade de substancia
sorvida por quantidade de sorvente (g.)”, dado em mg g™ e a concentragdo do sorvato em
solugdo (C.), em mg L™ Os gréficos gerados podem apresentar varias formas e fornecer
informagOes importantes sobre o mecanismo de adsor¢do como demonstrado na Figura 1
(VAGHETTI, 2009; NASCIMENTO et al., 2014).

Figura 1. Possiveis formas de isotermas de adsorcdo, relacionando a capacidade de adsorcéo no equilibrio ()
versus a concentracgdo do sorvato em solucédo (C.).

- Favoravel

Extremamente
A favoravel

e

Desfavordvel

Fonte: Adaptado por NASCIMENTO et al., 2014

A isoterma linear mostra que a massa de adsorvato retida por unidade de massa do
adsorvente é proporcional a concentracdo de equilibrio do adsorvato. A isoterma favoravel
expressa que a massa do adsorvato retida por unidade de massa do adsorvente é alta para uma
baixa concentracdo de equilibrio do adsorvato; a isoterma irreversivel e a desfavoravel indica
gue a massa de adsorvato retida por unidade de massa do adsorvente independe da
concentracdo de equilibrio do adsorvato e que a massa de adsorvato retida por unidade de
massa do adsorvente € baixa, mesmo para uma alta concentragdo de equilibrio do adsorvato
(NASCIMENTO et al., 2014).

Existem muitas equacfes matematicas desenvolvidas para modelar as diferentes
interacbes que ocorrem durante o processo de adsorcdao. Um sistema de adsorcao pode ser

aproximado por um ou mais modelos de isoterma dependendo das caracteristicas e dos
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mecanismos envolvidos. Dentre as diversas equacgdes podemos citar: Langmuir, Freundlich,
Redlich-Peterson, Sips, Temkin e Dubinin—Radushkevich, em que as mais comumente
utilizadas séo as equacdes de Langmuir, Freundlich e Sips pelo fato de preverem a capacidade
méaxima de adsor¢do do material (NASCIMENTO et al., 2014; CHEN, 2015).

Modelos de equilibrio de adsorcéo

O modelo de Langmuir foi desenvolvido originalmente para descrever sistemas gas-
solido em carvao ativado. O modelo de Langmuir considera que as moléculas sdo sorvidas
discretamente na superficie e que a energia € a mesma em qualquer ponto, independente das
moléculas vizinhas, representando uma superficie energeticamente uniforme. Este modelo
assume que as espécies adsorvidas ndo interagem entre si e baseia-se em uma adsorcdo
monocamada sobre uma superficie encontrando uma adsor¢do maxima de acordo com a
saturacdo dos sitios pelo adsorvato. A equacdo de Langmuir (Equacdo 2) pode ser descrita

como:

Qmax*KL*Ce
- —_— 2
Qe 1+KLxCe (2)

em que: C. é a concentracdo de equilibrio (mg L™), g. é a capacidade de adsorcdo de
equilibrio (mg g™*), Qmax é capacidade de saturacdo monocamada de Langmuir (mg g™) e K, é
a constante de sorgdo de Langmuir (L g™*) relacionada a energia livre de sorcéo e representa a
afinidade entre a superficie do adsorvente e o soluto (FOO; HAMEED, 2010; CHEN, 2015;
AYAWEI; EBELEGI; WANKASI, 2017).

O modelo isotérmico de Freundlich considera que a superficie do adsorvente é
heterogénea, hd mdaltiplas camadas de adsorcdo, pois as moléculas interagem entre si, e a
afinidade entre o adsorvente e adsorvato variam em cada sitio ativo do adsorvente. Pode ser
descrito como (Equacéo 3):

de = Kr * Ce tn (3)
em que: ge é a capacidade de adsorcdo de equilibrio (mg g), Ke é uma constante da
capacidade de sorcdo (L mg™) e 1/ n é um pardmetro empirico da intensidade de sorcéo,
também indica a distribuicdo relativa de energia e a heterogeneidade dos sitios de sor¢do na
superficie do sorvente (FOO; HAMEED, 2010; CHEN, 2015; AYAWEI; EBELEGI,
WANKASI, 2017).
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A isoterma de Sips é a forma combinada das isotermas de Langmuir e Freundlich em
sistemas heterogéneos de adsorcdo. Em baixas concentracfes de adsorventes, a equacdo de
Sips reduz-se para uma isoterma de Freundlich, enquanto em altas concentragdes, assume a
sorcdo de uma monocamada, caracteristica da isoterma de Langmuir. E dada pela seguinte
Equacéo 4.

_ Qmax*Ks*CePs
Qe 1+Ks*CePs

(4)
em que: ge é a capacidade de adsorcéo de equilibrio (mg g™), K's é uma constante isotérmica

do modelo de Sips (L g™), Bs é um expoente isotérmico de Sips, C. é a concentracio de
equilibrio (mg L") (FOO; HAMEED, 2010; AYAWEI; EBELEGI; WANKASI, 2017).

Modelos cinéticos de adsorcdo

A cinética de adsor¢do € representada como a taxa de remocdo do adsorvato na fase
fluida em relagdo ao tempo, incluindo a transferéncia de massa de um ou mais componentes
contidos em uma massa liquida externa para o interior da particula do adsorvente, os quais
deverdo migrar através dos macroporos até as regides mais interiores desta particula. Varios
modelos cinéticos lineares tém sido utilizados para investigar o mecanismo que controla o
processo de adsorcao, tais como reacao quimica, controle da difusdo e transferéncia de massa.
Contudo, os modelos mais amplamente empregados sdo os de pseudo primeira ordem ou
denominada equacdo de Lagergren (Equacgdo 5), pseudo segunda ordem (Equacdo 6) e
Elovich (Equacgéo 7) (NASCIMENTO et al., 2014).

O = ge(1-6™) (5)

qtz((kzqgt)/1+ k,q2t ) (6)

G = In(apt + 1) ™

em que: ge e g representam as quantidades de metais adsorvidos por grama de adsorvente no
equilibrio ou capacidade de adsorcdo (mg g?), k1: constante da taxa de adsorcdo de
pseudoprimeira ordem (min™) t é o tempo de contato (min), k2: constante da taxa de adsorgdo
de pseudossegunda ordem (g/mg/min), a ¢ a taxa de adsor¢do inicial (mg/g/min) e B é a

constante de dessorgdo (mg g™).
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3.3.1.1 Materiais utilizados como adsorventes de metais

Os materiais utilizados como adsorventes devem ter uma alta interacdo de adsorcao
em direcdo aos contaminantes-alvo, a fim de remové-los efetivamente dos corpos d’aguas. Os
principais aspectos necessarios para a selecdo de adsorventes sdo sua alta eficiéncia,
abundancia e baixo custo. Pardmetros como elevada area superficial, distribuicdo de tamanho
de poros, grupos funcionais e a polaridade do adsorvente determinam a eficiéncia do processo
de adsorcdo (CAROLIN et al., 2017; Ll et al., 2017; BURAKOV et al., 2018).

Diversos materiais tém sido desenvolvidos e relatados como adsorventes para remogao
de metais de solucBes aquosas podendo ser de origem natural, organicos, inorganicos,
bioldgicos, ativados ou modificados tais como: carvao ativado, nanotubos de carbonos,
zedlitas, bactérias, fungos, biomassa microbiana originada de rejeitos industriais, acidos
humicos, materiais poliméricos, entre outros ( KULIKOWSKA et al., 2015; ASUQUO et al.,
2017; BASU; GUHA; RAY, 2017; HO et al., 2017; Ll et al., 2017; BURAKOQV et al., 2018;
JEON, 2018; QIU et al., 2018; SARAEIAN et al., 2018).

Wan et al., (2014) investigaram a adsor¢ao de chumbo (I1), cddmio (1I) e cobre (1) de
solucdes aquosas usando residuos de cha como adsorvente. Preparou-se um residuo de cha
lavando repetidamente folhas de cha comercialmente disponiveis com agua fervida até que a
agua estivesse completamente incolor. A adsorcdo dos metais avaliados foi dependente do pH
e os dados cinéticos dos trés ions metalicos indicaram um répido processo de sorcao, e foram
representados pelo modelo de pseudo segunda ordem com todos os coeficientes de correlacdo
R?> 0,97. De acordo com os resultados calculados pela equacdo de Langmuir, as capacidades
méximas de remocdo de Pb*, Cd** e Cu®* foram 33,49, 16,87 e 21,02 mg g*
respectivamente. A andlise de infravermelho por transformada de Fourier (FTIR) dos residuos
de cha com os diferentes metais indicou que maultiplos grupos funcionais estavam envolvidos
na sorcao de ions metélicos, e 0 grupo carboxila e grupo hidroxila foram os locais de ligacédo
primarios na remocéo de Pb®" e Cd*, enquanto o alongamento —CN e o grupo carboxila
foram os principais sitios de ligagdo na remocdo de Cu*". Os resultados indicaram que os
residuos de cha podem ser uma alternativa econémica e excelente na remocdo de ions
metalicos de 4guas contaminadas.

Montes-Atenas & Schroeder (2015) aplicaram casca de pinheiro como possivel
adsorvente de Pb?* de 4guas residuais. A casca de pinheiro foi relatada como um material
natural, de baixo custo e sustentavel. A mesma foi obtida do sul do Chile, moida e lavada em

agua destilada. O material foi entdo ativado quimicamente com solucéo de acido sulfarico a
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0,2 mol L™ e agitagdo por 2 h a 25 ° C. Posteriormente, a casca foi lavada com agua destilada
até atingir pH neutro e seca em estufa a 30°C. Os autores estudaram 0s possiveis mecanismos
de adsorcdo de Pb®" na casca de pinheiro aplicando microscopia eletrénica de varredura
(MEV), espectroscopia por refletancia difusa no infravermelho com transformada de Fourier
(DRIFTS) e espectroscopia de fotoelétrons excitados por raios X (XPS). Verificou-se que ha
alta afinidade do Pb*" em relacdo ao substrato de casca de pinus, obtendo capacidades de
adsorcdo de quase 10% (93,7 mg Pb®*/g casca seca). As espécies mono-hidroxiladas e os fons
livres de chumbo foram apresentados como 0s principais responsaveis pela adsorcdo. A
analise de DRIFTS revelou que o mecanismo de adsorcdo é complexo, impulsionado
principalmente por locais de superficie de casca envolvendo grupos carboxilicos. Os grupos
oxigénio fendlicos e celulsicos também foram relevantes no mecanismo de adsorgéo de Pb*".

Asuquo & Martin (2016) avaliaram a adsorcdo de Cd** de solucdo aquosa aplicando
como adsorvente casca de batata-doce (Ipomoea batatas L.). Esse material € um residuo
agricola abundante e pode ser utilizado na remogédo de Cd®*. As cascas de batata foram
obtidas de uma fazenda agricola em Uyo, na Nigéria. As cascas foram lavadas com &agua
deionizada quente, secas em estufa a 110° C por 24 horas, e posteriormente foi pulverizado
usando um almofariz e pistilo. No processo de adsor¢do determinou-se o efeito de varios
pardmetros, tais como pH, tempo de contato e concentracdo inicial do ion metalico. Os
resultados mostraram que a capacidade de adsorcéo de Cd** aumentou com o aumento da
concentracdo inicial de ions metalicos e do tempo, e o pH otimizado para adsorcao foi em 7.
A cinética de remocéo de fons Cd** indicou um 6étimo tempo de contato de 180 min por meio
de um perfil de captagdo cinética de dois estagios (equilibrio rapido inicial e subsequente). A
modelagem cinética de pseudo primeira ordem melhor descreveu os dados da adsor¢do de
fons Cd**, com um valor R? de 0,99. A modelagem isotérmica de Langmuir apresentou um
melhor ajuste para a sorcéo de Cd** e a capacidade méaxima de adsorcio (gmax) foi de 18 mg
gt e um valor R? de 0,99 a 25°C. A anélise de FTIR do adsorvente antes e apés a adsorcao de
Cd*" indica que alguns grupos funcionais, como os grupos hidroxila, carbonila e carboxilato,
podem estar envolvidos na sorcdo de ions metélicos. A andlise de EDX indicam que o
mecanismo de troca i6nica e adsorcao-complexacdo podem estar envolvidos na remocao de
Cd*". Os resultados do estudo destacam o potencial do uso de residuos de residuos agricolas
como adsorvente para a adsor¢do de ions Cd** de correntes aquosas.

A adsorcdo de fons Cd** e Pb®* de solucBes aquosas utilizando carvdo ativado
mesoporoso (carvédo ativado comercial, CGAC) como adsorvente foi avaliado por ASUQUO

et al., (2017). O material é denominado de mesoporoso devido as propriedades obtidas por
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caracterizacdo por analise superficial - BET e Raio X por Energia Dispersiva - EDX, como
superficie aspera e grossa com fendas, alta area superficial e volume de poros com
distribuicdo de tamanho de poro bimodal. Os resultados do perfil cinético da remocao de Cd**
e Pb*, foi observado em dois estagios, primeiramente a captacao inicial rapida ocorrendo em
30 min seguido por uma remocao lenta e gradual dos dois ions metélicos até 180 min, com
capacidade de adsorcdo maxima de 17,23 mg g™ e 16,84 mg g™ para os fons Cd** e Pb*,
respectivamente. A modelagem cinética, indicou que o modelo de pseudo primeira ordem
(PFO) descreveu melhor a sorcéo do fon Pb?*, enquanto o modelo de pseudo segunda ordem
(PSO) descreveu melhor a sorcdo do fon Cd**. A modelagem isotérmica foi realizada e os
resultados indicaram que o modelo de Langmuir é a melhor isoterma para a descri¢do da
sorcdo de fons Cd** e Pb** pelo adsorvente CGAC, cujas capacidades maximas (gmax)
obtidas foram de 27,3 mg g™ para Cd** e 20,3 mg g™ para Pb?*, indicando que o adsorvente
CGAC apresentou maior afinidade pelo fon Cd*. A caracterizacdo de FTIR indicou a
presenca de carboxilo, amidas, éteres e grupos ciano e nitro. Os resultados da analise de EDX
do adsorvente CGAC antes e ap6s a adsorcdo dos fons Cd** e Pb?* indicaram a presenca dos
dois ions na superficie adsorvente e confirmaram que o adsorvente CGAC foi capaz de
remover esses ions metalicos de seus respectivos sistemas aquosos.

Smolyakov; Sagidullin; Chikunov (2017) investigaram a remogéo de Cd**, Zn** e Cu**
de solugdes aquosas usando o musgo natural (Polytrichum Comm.) modificado com é&cido
humico. Amostras do musgo foram coletadas na regido de Novosibirsk (Russia) em area ndo
urbana, lavadas e secas. A modificacdo foi realizada tratando o musgo inicial com uma
suspensdo de carbono mesoporoso, e acido humico de origem natural em solugdo aquosa
acidificada (pH 5), com adicdo de 0,05 g de politetrafluoretileno F-4D, cujo objetivo era para
aumentar o conteudo de grupos funcionais de superficie. Apds a modificacdo do material com
acido humico, a concentracdo total de grupos funcionais de superficie aumentou de 1,45
mmol g* para 2,06 mmol g™. A capacidade maxima de adsorcéo foi 53,1 mg g™ para Cd** no
pH 8,0; 48,6 mg g™ para Zn’* em pH 7,0 e 30,1 mg g™ de Cu”* em pH 6,0. Os resultados
obtidos mostram que 0 musgo modificado com acido humico tem potencial para remocéo e
recuperacdo de Cd*", Zn?* e Cu®* de 4guas residuarias. Além disso, experimentos preliminares
em escala real demonstram a possibilidade de usar o adsorvente como dispositivo de imersao
para remediacdo de corpos d'agua poluidos.

Na literatura h& inimeros trabalhos relatando a aplica¢do de diversos materiais como
adsorventes de espécies metalicas. Porém a aplicacdo de produtos de compostagem,

substancias himicas e acidos humicos como adsorventes de metaisde corpos d’agua é um
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tema relativamente recente, hd poucos trabalhos publicados sobre o assunto, mas tem-se
aumentado o interesse em pesquisas Vvisto que sao materiais promissores como adsorventes

devido as propriedades dos mesmos.

3.3.1.2 Produto de compostagem como potencial adsorvente de metais

O aumento da geracdo de residuos solidos urbanos (RSU), com predominio da fragdo
organica (residuos animais/ vegetais) tem sido atribuido a diversos fatores como crescimento
populacional, urbanizacdo e industrializacdo. A gestdo dos diferentes residuos representa uma
preocupacdo ambiental quanto ao gerenciamento e destinagdo final adequado dos mesmos e é
um grande desafio econdmico e politico em todo o mundo (ABBAS et al., 2015; AMAEZE;
ADEYEMI; ADEBESIN, 2015; BESEN; JACOBI; FREITAS, 2017; ZITTEL et al., 2018a).

Considerando a crescente geracdo de residuos organicos, os residuos de tabaco sao
gerados em grande escala mundialmente, provenientes da producdo industrial. Além disso,
nos Ultimos anos, um grande volume de cigarros contrabandeados sao apreendidos e passam a
constituir um passivo ambiental significativamente relevante com necessidade de tratamento e
destinacdo adequada (SILVA et al., 2016a, 2016b). No Brasil, a quantidade de cigarros
apreendidos, aumentou de 199,67 milhdes de magos em 2016 para 221,96 milhdes de macos
em 2017 (FEDERAL, 2017). Por ser tratar de um residuo organico, o tabaco pode ser tratado
e convertido em um composto humico com diversas aplicacfes (WU et al., 2015).

O lodo de ETE €é um residuo semi-solido, subproduto inevitavel, resultante do
processo de tratamento de efluentes urbanos e industriais. Grandes quantidades desse residuo
sdo produzidos mundialmente, sendo que no Brasil ha cerca de 150.000 a 220.000 toneladas
de matéria seca de lodo de ETE. O lodo é constituido principalmente por proteinas,
carboidratos, fendis e lipidios, mas também apresentam toxicidade devido a presenca de
poluentes organicos e inorganicos e agentes patogénicos. A disposic¢do do lodo de ETE pode
ser: incineracgdo, aterros, aplicacdo diretamente na agricultura ou compostagem (BETTIOL,;
CAMARGO, 2006; KULIKOWSKA; KLIMIUK, 2011; NAFEZ et al., 2015).

O tabaco de cigarros contrabandeados (TCC) e Lodo de Esgoto Industrial (LEI) séo
residuos solidos organicos apreendidos e produzidos em grandes quantidades e apresentam
alto teor de matéria organica. Uma estratégia para o tratamento desses residuos é a
compostagem, que baseia-se na decomposi¢do bioldgica de residuos sélidos orgéanicos e
resulta em um composto (material) organico estavel, complexo e livre de toxicidade
(BERNAL et al., 1998?% KIEHL, 1985; BERNAL; ALBURQUERQUE; MORAL, 2009;
WEI et al., 2017; ZITTEL et al., 2018b, 2018a). O material organico estavel resultante da
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decomposicdo bioldgica pode ser denominado composto, composto organico, composto
hamico (CH), composto humificado, himus ou substancia hamica (SH) (KIEHL, 1985,
CANELLAS; SANTOS, 2005; OLIVEIRA, 2011; PRIMO; MENEZES; SILVA, 2011,
BALDOTTO; BALDOTTO, 2014, CARON; GRACAS; CASTRO, 2015). A compostagem
pode ser realizada em sistema aberto com a disposicdo em leiras, ou em sistema fechado em
que os residuos sdo colocados dentro de reatores sem a necessidade de revolvimento da
massa de compostagem, e todos o0s pardmetros do processo de compostagem como
temperatura, umidade e pH sdo controlados (JEONG & KIM, 2001; NETO PEREIRA, 2007;
CAMPQOS; RESSETI; ZITTEL, 2014; KOPCIC et al., 2014; CAMPOS et al., 2017).

As substancias labeis tais como: carboidratos, proteinas, aminoacidos, acidos graxos e
acidos organicos presentes em residuos organicos vegetais e animais sdo 0s principais
precursores das Substancias Hamicos (SH) (ou compostos humicos - CH), as quais consistem
da mistura de macromoléculas com diferentes massas molares e diversos grupos funcionais.
Estes podem ser responsaveis por inimeros processos fisicos e quimicos nos ambientes
naturais. As SH apresentam coloracdo escura, estrutura complexa, elevada massa molecular,
alta estabilidade frente ao ataque de microrganismos e carater hidrofilico, estando presentes
em solos, turfas, sedimentos, aguas naturais e produtos de compostagem (CANELLAS;
SANTOS, 2005; BALDOTTO; BALDOTTO, 2014; DIDONATO et al, 2016;
KLUCAKOVA; VEZNIKOVA, 2017). Em termos quimicos, as SH sdo polimeros organicos
naturais, possuem carater acido e sdo compostas por um esqueleto de anéis aromaticos
contendo grupos funcionais quinona, fenol e catecol e uma diversidade de substituintes tais
como porgdes carboxila, hidroxila e aglcar. Eles sdo caracterizados por uma ampla
distribuicdo de massa molecular e alta heterogeneidade quimica (LEONE et al., 2017).

A origem das SH no solo e na agua tem sido debatida ha décadas. As rotas para
formacéo de SH incluem desde a cléssica teoria da “lignina” até a mais aceita na atualidade, a
chamada “rota dos polifen6is”. Todas as propostas descrevem a humificagdo como um
mecanismo complexo que envolve a quebra de bio-macromoléculas provenientes da
decomposicdo da matéria organica em pequenos constituintes, tais como grupos carboxila,
metoxila e fendis, e sua sucessiva recombinacdo para formar uma matéria organica mais
complexa, a chamada substancia humica que apresenta nicleos aromaticos policondensados
(MCDONALD et al., 2004; PRIMO; MENEZES; SILVA, 2011; SALATI; PAPA; ADANI,
2011). Na compostagem a formagdo das SH ocorre de maneira semelhante. O processo de

compostagem produz acidos humicos com caracteristicas quimicas e estruturais semelhantes
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aos dos acidos humicos do solo (BERNAL; ALBURQUERQUE; MORAL, 2009). A Figura 2

representa as principais vias propostas para a formacéo das SH.

Figura 2. Principais vias propostas para a formagédo das SH no solo, 4gua ou processo de compostagem.
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Fonte: (A AUTORA Adaptado de ROSA, 2001)

Wershaw (1993) e Stevenson (1994) descrevem a origem, composicao e as reagoes
quimicas do humus com base no modelo macromolecular, em que as substancias humicas séo
consideradas como agregados unidos por forgas hidrofébicas (ligacbes n-n e ligacbes de
transferéncia de cargas) e interacdes atraves de ligacdes de hidrogénio. No modelo, a parte
hidrofobica esta orientada para o interior consistindo principalmente em cadeias de
hidrocarbonetos e a parte hidrofilica (polar) composta principalmente de grupos i6bnicos como
acidos carboxilicos, e porcdes polares nao idnicas tais como fenois, alcool, aldeidos, cetonas,
amidas e aminas esta voltada para o exterior, considerando a agregacdo das SH semelhantes a
uma micela em solucdo aquosa (CANELLAS; SANTOS, 2005; SUTTON; SPOSITO, 2005;
FEDOTOV; SHOBA, 2015). A Figura 3 representa 0 modelo micelar para substancias

hamicas.
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Figura 3. Representacdo esquematica do modelo micelar para substancias himicas.

carbojdratos

{1 Lipidioss Estrutura do
it = tipo membrana

Grupo polar ndo 2
ionizado (

Sitios de carga
positiva

Superficie
oxidica

Fonte: (CANELLAS; SANTOS, 2005 adaptado de WERSHAW, 1993).

O modelo supramolecular sugere que as SH sdo formadas pela associa¢do de pequenas
e heterogéneas moléculas por meio de ligacbes covalentes e sdo estabilizadas por for¢as fracas
com interacGes dipolo-dipolo (van der Waals, n-n e ligagbes CH-rt) em pH neutro, e ligacoes
de hidrogénio em valores mais baixos de pH (PICCOLO, 2001; CANELLAS; SANTOS,
2005; SUTTON; SPOSITO, 2005; KLUCAKOVA; VEZNIKOVA, 2017). As
macromoléculas sdo caracterizadas pela mobilidade de suas frac@es, enquanto que os sistemas
supramoleculares apresentam uma estrutura rigida (FEDOTOV; SHOBA, 2015).

As SH podem ser fracionadas quimicamente de acordo com as caracteristicas de
solubilidade em:
o Humina- fracdo insoldvel em meio alcalino ou em meio &cido diluido. Possui reduzida
capacidade de reacdo e esta fortemente ligada a fracdo mineral do solo.
o Acido Hamico (AH) - fragdo escura solGvel em meio alcalino, precipitando-se em
forma de produto escuro e amorfo em meio acido. Quimicamente apresentam estruturas
complexas, formadas por compostos aromaticos e alifaticos com elevada massa molecular.
Apresenta grande capacidade de troca catidnica e caracteristicas hidrofilica-hidrofdbica.
. Acido Fulvico (AF) - fragio soltvel em meio alcalino ou em meio &cido diluido. S&o
constituidos quimicamente por polissacarideos, aminoacidos, compostos fendlicos, dentre
outros. Apresentam um alto contetdo de grupos carboxilicos e maior conteudo de grupos
funcionais &cidos. Possuem massa molecular relativamente baixa e caracteristicas
predominantemente hidrofilicas (polares) (IHSS, 2016; Baldotto & Baldotto, 2014; Melo et
al, 2016).
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As Figuras 4a e 4b mostram os modelos estruturais para o acido humico, proposto por
Schulten; Schnitzer, (1993) a partir de estudos espectroscépicos, pirolise, degradacédo

oxidativa e microscopia eletronica.

Figura 4. Estruturas propostas para o acido himico por Schulten & Schnitzer (1993)
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Fonte: (SCHULTEN; SCHNITZER, 1993; FIALHO, 2007)

Os autores também propuseram um modelo de estrutura tridimensional para AH em
que ¢ possivel observar a presenca de cavidades de diferentes tamanhos, que podem acomodar

contaminantes organicos, bem como elementos inorganicos e espécies metalicas.
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Figura 5. Modelo tridimensional de uma estrutura de AH proposto por SCHULTEN; SCHNITZER, (1995)

Legenda: @ carbono; @ oxigénio; @ nitrogénio; O hidrogénio. (A), (B) e (C) indicam as cavidades presentes no
modelo estrutural de AH.

Dentro de processos de compostagem o principal objetivo é formagdo de um composto
himico, que pode ser utilizado como fertilizante organico sem que haja risco de
contaminacao, pois € capaz de fornecer elementos nutritivos e é responsavel pela adsorcéo de
cations (CANELLAS; SANTOS, 2005; RONQUIM, 2010; BALDOTTO; BALDOTTO,
2014; CARON; GRACAS; CASTRO, 2015).

Por apresentar caracteristica anfifilica, ou seja, sitios hidrofébicos e hidrofilicos e
estruturas condensadas com grupamentos quimicos como carboxilas, carbonilas, fendis,
aminas o composto humico é capaz de interagir com diversos tipos de contaminantes, tais
como compostos organicos, farmacos e metais (Cu*?, Mn*% zn*3 AI™ cCa™ Cd")
(KULIKOWSKA et al., 2015; BOGUTA; SOKOLOWSKA, 2016; AHMAD et al., 2017;
CHEN; DOU; XU, 2017; LOPEZ-SOTELO et al., 2017; SILVETTI et al., 2017; BURAKOV
etal.,, 2018; LIMA etal., 2018; ZITTEL et al., 2018b; SEREMETA et al., 2019;).

O CH devido a sua importancia na interacdo com espécies metélicas pode exercer
papel importante na remocdo de contaminantes (BOTERO et al.,, 2014; BAHEMMAT;
FARAHBAKHSH; KIANIRAD, 2016; KLUCAKOVA; PAVLIKOVA, 2017).

Ahmad et al., (2017) avaliaram um composto derivado de frutas e vegetais como um
potencial adsorvente para remover o Cd®* da solucdo aquosa. O composto foi preparado em
uma unidade de compostagem instalada no Instituto de Solos e Ciéncias Ambientais da
Universidade de Agricultura de Faisalabad, no Paquistdo. O composto foi preparado
mecanicamente, triturado e transferido para reservatorio de 500 kg para compostagem, onde
foi mantido por 5 dias sob umidade controlada e aeracdo por agitacdo continua a 50 rpm. O
material compostado foi utilizado como adsorvente de Cd** de solucdo aquosa. Os resultados
experimentais sugeriram que a adsorcdo de Cd®* pelo do composto foi altamente dependente
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do pH da solugdo, temperatura do sistema, tempo de contato, concentracdo inicial de Cd*" e
biomassa do composto. A méxima remocgdo de Cd** foi obtida em equilibrio com pH 6,
concentracéo de biomassa 5 g L™ e temperatura 28°C. O valor do coeficiente de determinagéo
(R? indicou que a adsorgdo de Cd** pelo composto foi melhor explicada pelo modelo
isotérmico de Langmuir (R? = 0,98). Os espectros de FTIR confirmam a presenca dos grupos
hidroxila (—OH), e carboxila (—COOH), juntamente com o estiramento de polissacarideo C —
O no composto e esses grupos poderiam interagir com fon Cd** em solugdo aquosa. Os
resultados mostraram que o composto derivado de frutas e vegetais é eficaz, de baixo custo e
tem grande potencial para remover Cd** de solucio aquosa.

Chen; Dou & Xu, (2017) aplicaram biomassa de composto de lodo de esgoto para
remocéo de fons Cr®* de solucdes aquosas. O composto foi obtido da mistura de lodo de
esgoto de aguas residuais domesticas da estacdo de tratamento do distrito de Changping,
Pequim, China, esterco bovino (CD), esterco de galinha (CM) e palha de milho seca, obtida
de terras agricolas de Pequim. A mistura foi colocada em um tanque de fermentacéo fechado
feito de uma dupla camada de aco inoxidavel e o processo de compostagem foi conduzido por
55 dias. O material obtido foi usado como um novo adsorvente para remover Cr®* de agua, em
que alguns parametros com tempo de contato, dosagem de biomassa, velocidade de agitacgéo,
pH, concentracdo inicial de Cr®" e Cr** foram avaliados. Os resultados evidenciaram que em
uma condicao alcalina, a uma temperatura de 70°C e concentracio de composto de 5,0 g L™
houve remogéo de 99% (8 mg L™) de Cr® da 4gua. A equacdo isotérmica de adsorcdo de Cr®*
segue o modelo de Langmuir, enquanto a adsorcdo de Cr** segue o modelo de Freundlich. O
estudo da cinética confirmou que a adsorgdo de Cr® foi acompanhada pela reacio redox. A
caracterizacdo mostrou que a adsorcdo de Cr®* na biomassa do composto de lodo de esgoto é
sequida pela reducdo parcial para Cr** por grupos de biomassa, tais como grupos hidroxila,
carboxila e amino. O estudo mostrou que o composto de lodo de esgoto poderia ser usada
como um potencial adsorvente para remocao de cromo hexavalente de aguas residuérias.

He et al., (2017) pesquisaram utilizar como adsorvente o vermicomposto derivado de
lodo de esgoto para remover simultaneamente metais (Pb**, Cd*") e tetraciclina. O lodo de
esgoto foi coletado da segunda estacdo municipal de tratamento de aguas residuais na cidade
de Changsha (provincia de Hunan, China). Durante a vermicompostagem, diferentes materiais
aditivos (solo, palha, cinza volante e serragem) foram misturados com o lodo de esgoto. O
tratamento do lodo adotou um procedimento combinado de 40 dias de pré-compostagem e
vermicompostagem por minhoca E. fetida. O composto resultante foi utilizado como

potencial adsorvente de metais pesados (Pb**, Cd**) e poluente organico (tetraciclina (TC)).
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A capacidade maxima de adsorcdo para Pb**, Cd** e TC em um Unico sistema de adsorcao
calculada a partir da equagéo de Langmuir foi de 12,80, 85,20 e 42,94 mg L™, enquanto para
misturas, a quantidade de adsorcéo foi 2,99, 13,46 e 20,89 mg L™, respectivamente. A cinética
de adsorcdo se ajustou bem ao modelo de pseudo segunda ordem, implicando interagédo
quimica entre adsorvatos e grupos funcionais, tais como —-COOH, —-OH, —-NH e —CO, assim
como a formacdo de complexos organo-metalicos. Os resultados de MEV e BET forneceram
evidéncias visuais da retencdo de contaminantes na superficie do vermicomposto. O
vermicomposto derivado de lodo de esgoto pode ser um material de alta eficiéncia,
ambientalmente benigno e de baixo custo para a remediagdo de aguas residuais.

Klucakova; Pavlikova, (2017) aplicaram &cidos humicos ligniticos como adsorvente
de metais pesados. Neste trabalho, foram comparadas a adsor¢io de fons Cu®
individualmente com a adsorcdo simultanea de vérios fons metélicos diferentes (Cd** , Cu®,
Pb%" e Zn®"). Os resultados indicaram que a eficiéncia de adsorcdo de Cu?* individualmente
por &cidos humicos foi muito alta, quase 100% e a adsor¢do da mistura de ions metélicos foi
maior do que 90% para todos os ions. Houve a confirmacdo que o cobre e chumbo formaram
complexos estaveis com a lignita, devido a baixa lixiviacdo provavelmente por se tratar de um
mecanismo de troca ibnica. Os autores concluiram que &cidos hdmicos ligniticos séo
adsorventes adequados para ions metalicos e podem ser usados também para limpeza de
aguas, solos e outros sistemas com concentrac@es baixas ou residuais de ions metalicos.

Zhu et al., (2017) compararam a adsorcéo de Pb®" e Cd** utilizando esterco de bovino
(CM) e seu vermicomposto (CV). As propriedades de ambos materiais foram investigadas
incluindo o pH, capacidade de troca catiénica (CTC), composi¢do elementar e estrutura da
superficie. Os resultados demonstram que CV apresentou pH e CTC mais altos, mais poros
irregulares e é enriquecido com minerais e teor de cinzas, mas tem um menor teor de C, H, O
e N do que CM. Estudos de adsor¢do mostraram que tanto CM ou CV seguem o modelo de
Langmuir e apresenta capacidades maximas de adsorcdo de Pb*" e Cd** de 102,77 mg g™ e
38,11 mg g™~ em CM e 170,65 e 43,01 mg g no CV, respectivamente. Estudos cinéticos
mostram que a adsorcdo de Pb®* em CM e CV se enquadram no modelo de Elovich, enquanto
a adsorcdo de Cd** em CM e CV se encaixa em um modelo de pseudo segunda ordem. A
analise de FTIR demonstra que a adsorcéo de Pb?* e Cd** sobre CM depende principalmente
da presenca dos grupos OH em alcool alifatico, COOH em compostos aromético e de COC da
formacdo de carbonatos, enquanto que no CV pode ser contribuido pelos grupos OH em
alcool alifatico, COOH em compostos aromatico, de CO da formacdo de carbonatos PO em

fosfatos. Sendo assim, o descarte de esterco de vermicompostagem ou 0 material primario
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podem ser aplicados de maneira eficiente, e custo-efetivamente viaveis para a remediagéo de
metaisno meio ambiente.

A avaliacdo do uso de compostos organicos derivados de residuos solidos urbanos
para adsorcao de Pb®*, Zn?* e Cd** foi realizado por Lima et al., 2018. O principal objetivo do
estudo foi examinar como diferentes métodos de compostagem (compostagem, compostagem
de tela de arame e compostagem de estacas estatica passivamente aerada) afetariam o produto
final, e como as caracteristicas dos compostos gerados influenciam sua capacidade de
adsorcéo para o chumbo (Pb®"), zinco (Zn®*) e cadmio (Cd**). A remocao de Pb®* por todos 0s
compostos foi superior a 90,0% e a maior capacidade de adsorcdo de Pb®* pertencia ao
composto estatico (99,6%), possivelmente devido & maior area superficial especifica (62,99
m? g™) e & maior presenca de micronutrientes. As maiores capacidades de adsorcido de Cd**
(89,8%) e Zn** (64,0%) foram observadas para o composto de leira e foram muito
semelhantes as do composto total, o que é provavelmente devido a maior quantidade de
matéria organica nos dois materiais (418,70 e 376,17 g kg, respectivamente). Além disso, a
avaliacdo estatistica conjunta da caracterizacdo e os resultados de adsorcao revelaram que 0s
mecanismos de adsorcdo de Zn?* e Cd** sdo semelhantes, e ambos diferem dos de Pb, que é
fortemente influenciado pela microporosidade do adsorvente. Todos 0s compostos revelaram
caracteristicas promissoras de adsorcdo, incluindo um pH quase neutro (6,4 a 7,7); uma
presenca consideravel de matéria organica (193,92-418,70 g); uma substancial (embora
muito variada) capacidade de troca de cations (29,00-75,00 cmolc kg™); e porosidade
significativa (volume de poros entre 0,01113 e 0,05400 cm® g *). Esses resultados mostraram
que os compostos compartilham caracteristicas intrinsecas semelhantes, indicando que 0s
diferentes métodos de compostagem influenciaram sutilmente as propriedades fisicas e
quimicas dos produtos finais, e que 0s compostos organicos produzidos a partir de residuos,
apresentam baixo custo e podem ser promissores como materiais reativos alternativos para
remediacdo de ambientes contaminados por Pb®*, Zn*" e Cd**.

Shah et al., (2018) estudaram a biossor¢do de chumbo a partir de 4gua contaminada
utilizando composto e residuos de biogds. O composto foi preparado a partir de fracdes de
residuos alimentares, plantas e residuos vegetais. O periodo de compostagem durou 120 dias,
em seguida a amostra foi coletada, seca em estufa a 105°C por 24 h, triturada e peneirada. Os
residuos de biogas foram obtidos de uma usina de biogas, que usava esterco de fazenda,
residuos organicos e residuos de racdo como matérias-primas para produzir biogds. O
chorume obtido apos a producdo de biogas é chamado de residuo de biogas. Esses residuos

foram secos, triturados e peneirados para serem utilizados nos experimentos de adsorcéo. Para
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experimentos de adsorcéo, avaliou-se a concentracdo dos adsorventes (0,5, 1,0 e 1,5 g/100
mL), concentracdes de Pb** (30, 60 e 90 mg L™) e tempo de contato (15, 30, 60 e 120 min).
Os resultados revelaram que ambos adsorventes apresentam potencial para adsorver Pb?* de
4guas contaminadas. O composto apresentou melhor eficiéncia de remogao de Pb®* (70-80%)
em comparacao aos residuos de biogas (47-69%) no equilibrio, quando a concentracdo inicial
de Pb** foi de 30 mg L e concentracdo de adsorvente 5 g L™. Os dados experimentais
mostraram melhor ajuste dos dados aplicando o modelo isotérmico de Freundlich (gmax =
2,882 mg g™) e cinética de pseudo segunda ordem (gmax = 8,43 mg g™*). A analise por FTIR
indicou a presenca de varios grupos funcionais aniénicos (—-OH, C=0, C-O, C=C e sp® C—H)
que podem estar envolvidos na adsorcdo de Pb?* de solucdo aquosa contaminada. Os
resultados da pesquisa mostraram que 0 composto poderia ser usado como material
adsorvente eficaz em comparacio com residuos de biogas para a adsorcéo de Pb** a partir de
solugédo aquosa contaminada.

Seremeta et al., (2019) estudaram a adsorcéo de Pb®* por um composto hiimico obtido
a partir do tratamento do tabaco de cigarros contrabandeados e lodo de esgoto industrial. O
processo de adsorcdo de Pb?* foi avaliado em funcdo das diferentes concentracdes de
adsorvente e adsorbato, variacfes de pH e tempo de contato. Os resultados mostraram que a
capacidade adsorvente méxima de adsorcéo para Pb*, calculada pela equacéo de Sips, foi de
21,454 mg g com adsorvente de 3 g L* em pH 5. O tempo necessario para atingir o
equilibrio foi em torno de 240 min e a cinética seguiu um modelo de pseudo segunda ordem.
Os resultados de FTIR e EDX sugerem que o Pb®" pode ter sido ligado aos grupos fenélico,
carboxilico, hidroxila e amina; eles também mostram formagdo de complexos
organometalicos e troca catinica entre o composto e a solugdo. O composto himico mostrou
mais de 80% de eficiéncia na remocéo de Pb?* e pode ser utilizado como potencial adsorvente

de baixo custo na remediacao de ambientes contaminados.

3.4 CARACTERIZACAO DE COMPOSTOS HUMICOS

Devido a ampla aplica¢do do composto hdmico e suas fracdes, € necessario realizar um
procedimento de caracterizacdo dos mesmos para verificacdo de sua identidade, avaliar alguns
parametros de maturidade, e degradacdo do composto, bem como o grau de humificacdo e a
possivel capacidade de retencdo de contaminantes. Assim, para essa caracterizacdo alguns
parametros fisico-quimicos (pH, condutividade elétrica (CE), capacidade de troca catibnica-
CTC), carbono organico dissolvido (COD), elementares (carbono, nitrogénio) e

espectroscopicos (Ultravioleta Visivel - UV-Vis e Infravermelho com Transformada de
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Fourier — FTIR e Fluorescéncia de Raio X com dispersdo por comprimento de onda
(WDXRF)) vém sendo utilizados (DORES-SILVA; LANDGRAF; REZENDE, 2013).

O pH € um dos parametros que afetam a qualidade do composto final. Aumenta com a
evolucdo da humificagdo do composto, tem grande relagdo com a capacidade de troca
catidnica e influencia na retengédo de contaminantes (BOTERO et al., 2014; KLUCAKOVA;
VEZNIKOVA, 2017).

A CTC tem sua origem nas cargas negativas oriundas dos grupos carboxilicos e
fendlicos. Estes apresentam um atomo de hidrogénio dissociavel ligado ao oxigénio e a
dissociagéo do hidrogénio libera cargas negativas na SH, as quais podem ser ocupadas por
outros cétions como célcio, magnésio e potéassio. O grau de dissociacdo depende do pH do
meio (SENESI et al., 2007; DORES-SILVA; LANDGRAF; REZENDE, 2013; SCAGLIA et
al., 2016).

A andlise elementar fornece dados quantitativos relacionados a presenca de carbono (C)
e nitrogénio (N), assim como a presenca de metais, entretanto é uma técnica limitada quanto a
informacdes sobre a estrutura dos compostos himicos. As razbes C/N e CTC/COD sao
indicativos do grau de maturacdo e qualidade dos fertilizantes organicos (SENESI et al., 2007;
DORES-SILVA).

O uso de técnicas espectroscopicas como Ultravioleta Visivel (UV-Vis) e
Infravermelho com Transformada de Fourier (FTIR) torna passivel diferenciar acidos fulvicos
e humicos, possibilitando a identificacdo da composi¢do quimica e de grupos funcionais
(PROVENZANO et al., 2001).

A espectroscopia de UV-Vis de compostos humicos e fracdes pode evidenciar a
natureza quimica, o grau de humificacdo e o carater aromatico das SH em uma ampla faixa de
comprimento de onda no espectro de 200 a 800 nm (CANELLAS; SANTOS, 2005; LI et al.,
2013; WANG et al., 2014). O grupo insaturado responsavel pela absor¢cdo de UV-Vis &
chamado de cromoéforo e pode corresponder aos grupos C=C, anel aromético e C=0,
responsaveis por transicdes eletronicas do tipo mt — 1 (LI et al., 2013; WANG et al., 2014). A
espectroscopia de absorcdo de luz UV-Vis é utilizada especialmente para medidas da razao
E4/Es (absorbancia a 465 nm/absorbancia a 665 nm) e reflete ao grau de humificacdo dos
CHs. Quando a razdo E4/E6 é baixa, indica a presenca de constituintes aromaticos mais
humificados, quando é alta, indica presenca de estruturas alifaticas menos humificadas.
Quanto menor a razdo E4/Es, maior grau de condensacdo da amostra (BUDZIAK; MAIA &
MANGRICH, 2004, FIALHO, 2007, PRIMO; MENEZES; SILVA, 2011).
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A espectroscopia de infravermelho com Transformada de Fourier permite a
caracterizacdo de substancias humicas por possuir uma variedade de bandas que indicam
diferentes grupos funcionais e possiveis mudancas nas regides de estruturas alifaticas,
aromaticas e de polissacarideos (FIALHO, 2007; BOGUTA; SOKOLOWSKA, 2016).

A caracterizacdo do CH e suas fracBes € uma etapa fundamental a ser realizada, pois
fornece informagdes importantes a respeito da integridade dos mesmos. A partir dessas
informacdes, é possivel aplicar o composto e suas fragdes como condicionadores de solos,
fertilizantes organicos ou adsorvente de contaminantes metélicos ou organicos.

Neste contexto, a busca de materiais alternativos que apresentem baixo custo,
abundancia relativa, sdo de grande relevancia nas pesquisas. A principal caracteristica do
material produzido deve ser sua aplicabilidade. Sendo assim, o composto himico produzido
do tratamento de tabaco de cigarro contrabandeado e lodo de estacdo de tratamento de esgoto
industrial em reator foi utilizado como um pretenso adsorvente de metais Pb?*, Cd** e Cr total

em aguas naturais, apresentando um grande interesse ambiental.
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4 MATERIAIS E METODOS

Para uma melhor compreensdo das etapas executadas no projeto, seguiu-se 0

fluxograma metodologico demonstrado na Figura 6.

Figura 6. Fluxograma metodol6gico empregado na execucdo do projeto.
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4.1. SELECAO DO MATERIAL

O composto utilizado nesta pesquisa foi obtido através do tratamento por
compostagem em reator dos materiais: serragem (24,0 kg), LEI (industria de alimentos) (10,0
kg) e TCC (8,0 kg) (CAMPOS; RESSETI; ZITTEL, 2014; ZITTEL et al., 2018b).

Afim de garantir uma representatividade na amostragem, efetuou-se a coleta da
amostra em cinco pontos, sendo um central e quatro laterais a 15 cm da borda do reator de
acordo com o0 método USEPA/302-R3 (USEPA, 2016). Apos coleta, o material foi misturado
e homogeneizado como mostram as Figuras 7A e 7B.

Figura 7. A) Vista superior de um esquema representativo do reator identificando os pontos de coleta (pontos
em azul); B) Reator utilizado na compostagem e material coletado para analise.

Reator Quantidade
de amostra
coletada
Mistura e
homogeneizagéo\

7

ApOs amostragem e separacdo, o composto foi inicialmente peneirado para retirada de
materiais grosseiros (malha de 2mm), em seguida o material foi seco em estufa a 40°C, moido

com almofariz e pistilo e finalmente, armazenado em um dessecador.

4.2 EXTRACAO DE ACIDOS HUMICOS (AH) E FULVICOS (AF)

A extracdo de AH e AF foi realizada baseando-se na metodologia sugerida pela
Sociedade Internacional de Substancias Humicas (IHSS, 2016), Ministério da Agricultura
Pecuéria e Abastecimento (Brasil, 2014) e por Canellas & Santos (2005).
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Pesou-se 100 g do composto seco, a ele foi acrescentado uma solucdo de NaOH (0,1
mol L™) na proporcdo 1:10 (m/v), sequida de agitacdo por 2 horas e em seguida repouso por
24 horas. Posteriormente foi realizada a centrifugacdo por 5 minutos a 7.030 g (7000 rpm)
(Himac CR21GlII / Hitachi), sendo descartado o precipitado (fracdo insoluvel a alcalis),
denominado humina. O sobrenadante (fragdes de AH e AF), foi acidificado com solucéo de
4cido cloridrico (HCI, 1 mol L™) até pH 2, permanecendo em repouso por 24 horas e posterior
centrifugacdo por 5 minutos a 7.030 g para separacdo entre AH e AF. O precipitado,
constituido pela fracdo de &cido humico (AH) é insolivel em pH 2, e a fracdo soltvel
corresponde ao AF. A fragdo de AH foi seca em estufa até remocdo da umidade presente e a
de AF foi liofilizada (IHSS, 2016). A Figura 8A representa um fluxograma do procedimento
de extracdo e obtencdo das fracbes AH e AF, e a Figura 8B mostra as fotos das etapas da

extracéo.
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Figura 8. A) Fluxograma do procedimento de extracdo de AH e AF a partir do composto B) fotos das etapas de
extracéo.
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4.3 CARACTERIZAQAO DO COMPOSTO, AH E AF
4.3.1 Métodos Fisico-Quimicos

4.3.1.1 pH

Para a determinagéo do pH do composto, AH e AF seguiu-se a metodologia proposta
pelo Ministério da Agricultura, Pecuaria e Abastecimento — MAPA (Brasil, 2014). Foi
utilizado 0,5 g de amostra seca e adicionado 5 mL de solugdo de CaCl, 0,01 mol L™
(proporgdo 1:10 m/v). O pH no cloreto de calcio determina a concentragdo dos ions
hidrogénio na solugao e aqueles aderidos a superficie dos coldides. Em seguida a mistura foi
agitada por 30 minutos e filtrada em papel com porosidade média. A leitura de pH foi
realizada em triplicata utilizando pHmetro de bancada com eletrodo combinado de vidro da

marca Quimis®.

4.3.1.2 Condutividade Elétrica (CE)

Para a determinacdo de CE do composto, AH e AF seguiu-se a metodologia proposta
pelo Ministerio da Agricultura, Pecuaria e Abastecimento — MAPA (Brasil, 2014), em que a
solucéo para a leitura foi preparada na proporcao 1:10 m/v, foram utilizadas 0,5 g de amostra
seca e adicionou-se 5 mL de &gua destilada. O sistema foi mantido em agitacdo por 20



56

minutos, seguido de filtracdo com papel de porosidade média para obtencdo de um filtrado
isento de particulas em suspensdo. A leitura de CE foi realizada em triplicata utilizando

condutivimetro portatil (AK51-V2 com faixa de medicdo 0,01 a 19,99 mS cm™).

4.3.1.3 Capacidade de Troca Catidnica (CTC)

A determinacéo da Capacidade de Troca Catiénica (CTC) do composto, AH e AF foi
fundamentada pela normativa do Ministério da Agricultura, Pecuaria e Abastecimento —
MAPA (Brasil, 2014), em que ha ocupacdo dos sitios de troca do material com ions
hidrogénio, provenientes de uma solucao diluida de acido cloridrico, eliminacdo do excesso
de &cido, deslocamento dos ions hidrogénio adsorvidos com solucdo de acetato de calcio e
titulacdo do &cido acético formado. O calculo da CTC foi expresso de acordo com a Equacao
8:

1000+M*(Va—Vb)
G

CTC(mmoI kg-l) = (8)

Em que:

Va = volume da solucdo de NaOH 0,1 mol L™ gasto na titulacdo da amostra, em mL.

Vb = volume médio da solucido de NaOH 0,1 mol L™ gasto na titulacdo das provas em branco,
em mL.

G = massa da amostra, em gramas.

M = concentracdo da solucéo de NaOH padronizada, em mol L™.

4.3.1.4 Carbono Organico Dissolvido (COD)

A determinacdo de carbono orgénico dissolvido foi realizada em um Analisador de
Carbono TOC-L da Shimadzu com catalisador de sensibilidade normal do Complexo de
Laboratorios Multiusuarios (C-Labmu) da Universidade Estadual de Ponta Grossa (UEPG)
(Fonseca et al, 2006). As amostras foram preparadas por diluicdo do extrato humico total
(EHT = AH + AF) e da fracdo solivel AF (Vieira & Silva, 2009). Este equipamento mede a
quantidade de carbono total (CT) e carbono inorgéanico (CI) da amostra. O COD resulta da
subtracdo de CT e CI. A determinacdo de CT é obtida através da oxidacdo catalitica da
amostra num tubo de combustdo contendo platina, a medida que o CI é determinado pela
reacdo da amostra com o &cido fosforico, no qual todo o carbono inorgéanico é convertido em
CO,. A concentracdo de CT e CI foi obtida por interpolacdo empregando curvas analiticas

(&rea do pico x concentracdo) feitas previamente por injecdo de padrdes (Fonseca et al, 2006).
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Tabela 1- Equagdes das curvas analiticas para determinacdo de CT e Cl e os coeficientes obtidos.

Equacéo da Curva analitica r R*(%)
CT y =3,7813*x + 0,4011 0,9996 0,9998
Cl y =4,4389*x - 0,72909 0,9996 0,9997

r = coeficiente de correlacdo; R* = coeficiente de determinaco.

As amostras foram preparadas por diluicdo do extrato humico total (EHT = AH +
AF) e da fracdo soltvel AF (Vieira & Silva, 2009; RIGOBELLO et al., 2017).

4.3.2 Métodos Espectroscopicos
4.3.2.1 Espectroscopia molecular na regido do ultravioleta/visivel (UV-Vis)

A anélise de absorcdo na regido do UV-Vis foi realizada no aparelho Varian Cary 50
BIO do Complexo de Laboratérios Multiusuarios (C-Labmu) da Universidade Estadual de
Ponta Grossa (UEPG). 1,0 mg das amostras foram dissolvidas em 50 mL de solugéo de
bicarbonato de sédio (NaHCOs3) 0,05 mol L™, com pH da soluco final entre 8,2 e 8,4.
Determinou-se a relacdo E4/E6 (razdo entre as absorbancias em 465nm e 665 nm) que €
empregado como um indicador do grau de condensacéo e constituintes aromaticos das SHs
(ALBRECHT et al., 2011).

4.3.2.2 Espectroscopia Vibracional na regido do Infravermelho (FTIR)

As analises de FTIR do composto e fracdes foram realizadas em um
espectrofotdmetro da marca Shimadzu, modelo IR PRESTIGE 21, pertencente ao Complexo
de Laboratorios Multiusuérios (C-Labmu) da Universidade Estadual de Ponta Grossa. As
pastilhas foram preparadas pesando-se 1,0 mg de amostra, com 100,0 mg de KBr (Brometo de
potassio). Os espectros foram obtidos no modo transmitancia na faixa de 400 cm™ a 4000 cm”

! com 64 varreduras e resolucio espectral de 4 cm™ (Fialho et al, 2010).

4.3.2.3 Fluorescéncia de raios X com dispersdo por comprimento de onda (WDXRF -
Wavelength Dispersive X-ray Fluorescence)

As andlises de WDXRF foram realizadas no Complexo de Laboratorios
Multiusuarios (C-Labmu) da Universidade Estadual de Ponta Grossa, utilizando um
espectrometro Modelo Rigaku ZSX Primus I1. As amostras foram preparadas pesando-se 0,5

g de amostra, previamente homogeneizadas com almofariz e pistilo, seguida de
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pastilhamento por prensagem durante 1 minuto para obtencdo de uma superficie compacta e
uniforme (MUKHOPADHYAY, 2003).

4.3.3 Método Elementar

4.3.3.1 Analisador elementar C, H, N

A analise quimica elementar de Carbono (C) e nitrogénio (N) foi realizada
utilizando-se Analisador Elementar TruSpec CN LECO® 2006, St. Joseph, EUA, pertencente
a Universidade Estadual de Ponta Grossa. 100 mg de amostra foram pesadas e colocadas em
capsulas de estanho (com auséncia de carbono), sendo posteriormente submetidas a
combustéo seca em alta temperatura (Rosa et al, 2008).

44 ESTUDO DE REMOGCAO UTILIZANDO COMPOSTO HUMICO COMO
ADSORVENTE DE METAIS POTENCIALMENTE TOXICOS

4.4.1 Otimizagéao dos parametros que influenciam a adsorcéo

Realizou-se os estudos de adsor¢do de forma univariada, ou seja, avaliou-se cada
espécie metélica isoladamente e a otimizagdo dos parametros foi analisada para cada metal de
forma separada. Para estudos de adsor¢do, o composto himico e 15 ml de solucéo da espécie
metalica (Cd**, Pb* ou Cr total) foram misturados em tubos de ensaio de polietileno de 50 ml
e agitados a uma velocidade de 180 rpm usando uma mesa de agitagdo (Cientec®) a
temperatura ambiente (23 + 1°C). Uma solucéo estoque foi preparada usando solucdo padréo
de cada metal na concentracdo de 1000 mg L™. Os experimentos foram realizados em
batelada (CHEN; DOU; XU, 2017)

Diversos parametros experimentais que podem afetar a eficiéncia foram estudados,
incluindo o pH inicial da solugéo entre 2,0 a 11,0, a concentragdo de adsorvente de 1,0 a 10,0
g L™, concentragéo inicial de metal de 0 & 50,0 mg L™ e tempo de contato 0 & 24 h (CHEN;
DOU; XU, 2017; SEREMETA et al., 2019).

A quantidade de metal na solucdo antes e ap6s a adsorcdo foi analisada por um
espectrometro de absor¢do atdbmica com chama (Varian modelo AA 240FS) com sistema
automatico de introducdo de amostra e lampadas de catodo oco (Pb, A = 217,0 nm; Cd, A =
228,8 nm e Cr A = 357,9 nm ) com atomizacao causada pela mistura da chama de ar-acetileno
(TECHNOLOGIES, 2017). A espectrometria de absorcao atbmica (AA) é comumente usada

para determinar a concentragdo de metais em solugdes. Esta técnica mede a concentracdo total
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de metal na solugéo sem distinguir a especiacdo ou o estado de oxida¢do do metal (MCLEAN;
BLEDSOE, 1992).

A eficiéncia de remocéo de cada metal foi calculada a partir da equacéo 9 abaixo:

CoC—Ce * 100 ©)

o

% remocéo =

A capacidade de adsorcao de metal foi calculada a partir da equacéo 1:

_ Co—Ce

Qe =

Y (1)

m

em que: g. (mg g?) é a capacidade de adsorcdo no equilibrio; C, e C. (mg L) sdo as
concentracOes iniciais e de equilibrio do metal em solugdo; V (L) é o volume da solucdo
aquosa contendo o metal e m (g) € massa do adsorvente. Os experimentos foram realizados
em triplicata e os valores médios foram considerados (CHEN; DOU; XU, 2017,
SMOLYAKOQV; SAGIDULLIN; CHIKUNQV, 2017; YANG et al., 2016).

4.4.1.1 Estudo de equilibrio - Modelos de isotermas de adsor¢ao

Aplicou-se 0s modelos de isotermas de adsorcdo de equilibrio usando Langmuir
(Eq.2), Freundlich (Eg.3) e Sips (também denominado Langmuir-Freundlich) (Eq.4) para

analisar os dados experimentais.

_ Qmaxx*KLxCe
Oe= Tiki-ce @)
Qe = Ke * Ce " 3)
_ QmaxxKsxCePs ()
Qe = 1+KsxCePs

em que: C. é a concentracdo no equilibrio (mg L™), g. é a capacidade de adsorcdo no
equilibrio (mg g™), Qmax é capacidade de saturacdo monocamada de Langmuir (mg g™) e K, é
a constante de sorcdo de Langmuir (L/g) relacionada a energia livre de sorcédo; K¢ € uma
constante da capacidade de sor¢do de Freundlich (L/mg) e 1/ n é um parametro empirico da
intensidade de sorcdo, também indica a distribuicdo relativa de energia e a heterogeneidade
dos sitios de sorcdo na superficie do sorvente; Ks é uma constante isotérmica do modelo de
Sips (L/g), Bs é um expoente isotérmico de Sips (AYAWEI; EBELEGI; WANKASI, 2017;
CHEN, 2015; FOO; HAMEED, 2010).
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4.4.1.2 Estudo da cinética de adsorcéo

Os modelos cinéticos mais amplamente empregados sdo os de pseudo primeira ordem
ou denominada equacédo de Lagergren (Eg. 5), pseudo segunda ordem (Eg. 6) e Elovich (Eq.
7) (NASCIMENTO et al., 2014).

Ot = Qe(1-6™") (5)
qtz((kzqgt)/u k,q2t ) (6)
=5 In@pt+1) (@

em que: ge € q; representam as quantidades de metais adsorvidos por grama de adsorvente no
equilibrio ou capacidade de adsorcio (mg g?), k1: constante da taxa de adsorcdo de
pseudoprimeira ordem (min™) t é o tempo de contato (min), k2: constante da taxa de adsorgo
de pseudossegunda ordem (g/mg/min), a ¢ a taxa de adsorcdo inicial (mg/g/min) e B ¢é a

constante de dessorgdo (mg g™).

4.4.1.3 Curvas Analiticas, Limites de detec¢do (LOD) e Limites de quantificacdo (LOQ) para
determinac&o dos metais Pb?*, Cd?* e Cr total nos estudos de adsorgéo

Inicialmente foram realizadas 10 medidas do controle analitico (branco, sem o analito
de interesse) por espectrometria de absorcdo atbmica por chama (do inglés FAAS). O branco
foi preparado com agua ultrapura do tipo Milli-Q e composto hdmico, e o pH foi ajustado
com HCI (1,0 mol L) para 3,0 (Cr total ) e 5,0 (Pb*" e Cd*").

O valor de LOD foi calculado baseado na razéo entre a estimativa de desvio padréo
das 10 medidas do branco e a inclinacdo da curva analitica, multiplicado por um fator de 3
(ARAUJO, 2009; ICH, 1996). O LOQ foi calculado baseado na razdo entre o desvio padréo
de 10 medidas do branco e a inclinagdo da curva analitica, multiplicado por um fator de 10
(ARAUJO, 2009; ICH, 1996). A Tabela 2 apresenta as curvas analiticas, os limites de
deteccdo e quantificacéo obtidos por FAAS dos metais Pb**, Cd** e Cr total.
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Tabela 2. Curvas analiticas, limites de detec¢do (LOD) e quantificacdo (LOQ) obtidos por FAAS dos metais
Pb**, Cd** e Cr total.

Metal Curva analitica r LOD (mgL™") LOQ (mgL™

Pb* Abs = 0,00904*C + 0,00217 0,9997 0,166 0,554

cd®* Abs = 0,10726*C + 0,00759 0,9990 0,0101 0,0335
Cr total Abs = 0,02316*C + 0,00356 0,9987 0,0201 0,0669

r — coeficiente de correlagdo
4.4.2 Caracterizacao do material antes e ap6s remog¢do dos metais

Para caracterizar o material adsorvente antes e apds processo de remocgao, com relacéo a
microestrutura, composicao, grupamentos quimicos, volume e distribuicdo de poros, possiveis

mecanismos de adsorc¢ao algumas técnicas foram aplicadas.

4.4.2.1 Microscopia Eletronica de Varredura por emissao de campo (FEG) acoplada a micro
analise de Raio X por Energia Dispersiva (EDX)

As andlises de FEG-EDX do material antes e apds remocdo foram realizadas em um
microscopio da marca Microscope Tescan, modelo Mira 3, pertencente ao Complexo de
Laboratorios Multiusuarios (C-Labmu) da Universidade Estadual de Ponta Grossa. As
amostras na forma de p6 foram depositadas sobre uma fita de carbono colada ao Stub.
Realizou-se um recobrimento metalico com ouro, para tornar a amostra eletricamente
condutora e permitir a obtencdo de imagens. Em seguida o Stub com a amostra recoberta foi
colocado ao porta-amostra para coleta das imagens e composicdo (JEON, 2018; LIU et al.,
2018)

4.4.2.2 Espectroscopia Vibracional na regido do Infravermelho (FTIR)

As andlises de infravermelho (FTIR) do material antes e apds remocdo foram
realizadas em um espectrofotbmetro da marca Shimadzu, modelo IR PRESTIGE 21,
pertencente ao Complexo de Laboratérios Multiusuarios (C-Labmu) da Universidade Estadual
de Ponta Grossa. As pastilhas foram preparadas pesando-se 1,0 mg de amostra, sendo
misturado com 100,0 mg de KBr (Brometo de potassio). Os espectros foram obtidos no modo
transmitancia na faixa de 400 cm™ a 4000 cm™, com 64 varreduras e resolucdo espectral de 4
cm™ (MUKHOPADHYAY, 2003; Fialho et al, 2010; LIU et al., 2018).
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4.4.2.3 Analisador de area superficial, porosidade da BET

A éarea superficial, a distribui¢do e volume de poros do adsorvente CH, e do adsorvente
CH na presenca dos metais (Cd**, Pb®" e Cr total) foi determinado usando um Analisador de
area superficial de Brunauer-Emmett-Teller (BET) modelo Quantachrome Instruments da
marca Novatouch T, pertencente ao Complexo de Laboratérios Multiusuérios (C-Labmu) da
Universidade Estadual de Ponta Grossa. O adsorvente foi pré-condicionado por secagem em
estufa por 6h a 50°C. Posteriormente 1,0 g foi pesado, adicionado ao tubo de amostra BET e
condicionada (desgaseificada) por 12 horas a 60 °C sob fluxo de nitrogénio , a fim de eliminar
a umidade e outros gases presentes no adsorvente. A amostra (dentro) do tubo BET foi
exposto a sucessivas pressdes de doses de nitrogénio a 77 K, para obter as isotermas de
adsorcdo, volume de poros e analise superficial (ASUQUO; MARTIN, 2016; LIMA et al.,
2018).

4.4.2.4 Teste de lixiviacdo

A lixiviagdo permite a determinacdo e avaliagdo da estabilidade quimica dos residuos
guando em contato com solucdes aquosas, permitindo verificar o grau de imobilizacdo dos
contaminantes. Este ensaio foi conduzido segunda norma NBR 10005:2004 com algumas
adaptacdes (ABNT - ASSOCIACAO BRASILEIRA DE NORMAS TECNICAS, 2004).
Apbs otimizar as melhores condi¢bes de remocdo para cada metal, realizou-se um
experimento em sextuplicata na condicdo estabelecida, para posteriormente proceder com o
teste de lixiviacdo. Apds procedimento de remocdo, separou-se 0 adsorvente da solucdo e
secou-se em estufa. Pesou-se aproximadamente 0,5 g do adsorvente seco e adicionou-se 10
mL de &gua do tipo Mili-Q. O sistema contendo o adsorvente e a adgua foi mantido sob
agitacdo por 24 horas a temperatura ambiente. ApoOs este periodo, filtrou-se a amostra. O
filtrado obtido é denominado extrato lixiviado e foi quantificado em FAAS para determinacéo
da taxa de lixiviacdo para Pb*, Cd*" e Cr total. A NBR 10004:2004 estabelece o limite
méaximo de concentracdo dos metais no extrato obtido no ensaio de lixiviacdo. Para Pb o
limite maximo no lixiviado é 1,0mg L™ Cd0,5mgL*e Cr50mg L™

4.4.3 Remocao de Pb?*, Cd** e Cr total utilizando a fragdo AH

ApOs otimizar todos os parametros de adsorcdo utilizando o CH, realizou-se um
estudo exploratério aplicando a fracdo AH como adsorvente de Pb?*, Cd*" e Cr total
isoladamente. Este estudo foi realizado para comparar a capacidade adsorvente dos materiais
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estudados nessa tese, visto que apresentaram caracteristicas distintas. A fracdo denominada

AF ndo foi utilizada por ser solvel em toda faixa de pH.

4.4.4 Avaliacdo da remocao considerando a interagdo entre os metais (Cd**, Pb* e Cr total)

Realizou-se a investigacdo da capacidade de remocdo simultanea dos metais Cd?*,
Pb* e Cr total utilizando o composto em estudo. Para isso, adicionou-se 3g L™ do composto
himico com a solucdo contendo os trés metais Pb%*, Cd** e Cr total em diferentes
concentracfes em 3 niveis de pH: 3,0; 5,0 e 7,0. A porcentagem de remocao foi calculada de
acordo com a equacdo 9 (ANASTOPOULOQOS; KYZAS, 2015; HE et al., 2017).

4.4.5 Aplicacdo do composto humico como adsorvente de metais em amostras ambientais

Apos realizar a otimizacdo dos parametros de adsorcdo e avaliar a interacdo entre 0s
ions, aplicou-se o composto hiumico em amostras de agua de rios localizados na regido de
Ponta Grossa, cujos pontos estdo representados no mapa apresentado na Figura 9. A escolha

dos locais de coleta foram de maneira aleatéria devido a facilidade de acesso aos mesmos.
Figura 9. Mapa dos pontos de coleta das amostras de agua localizados na Regido de Ponta Grossa
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O ponto 1 (25°21'19.9"S 49°55'19.2"W), é um reservatorio situado totalmente em

zona rural, é cercada por areas de agricultura, areas de campo natural e vegetacdo nativa. Com
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relacdo as fontes potenciais de poluicdo hd a presenca de uma empresa especializada na
fabricacdo e comercializacdo de embalagens de papeldo, fatores antropicos como esgoto
sanitario e lixo das propriedades vizinhas que possuem producdo agricola e pecuéria, fins
turisticos e de lazer, além de presenca de ferrovia de dominio da empresa RUMO. O ponto 2
(25°0219.6"S 50°07'58.1"W), encontra-se em uma regido mais isolada da cidade. O ponto 3
(25°04'22.9"S 50°06'33.4"W) encontra-se em uma regido urbana da cidade, caracterizada por
atividades antrdpicas, tais como esgoto sanitario e lixo. No local da coleta, o rio passa
préximo a estacdo férrea, e ao antigo abatedouro municipal. O Ponto 4 (25°11'59.9"S
50°09'04.6"W), é o segundo maior rio em extensdo no estado do Parand. A coleta foi
realizada em uma regido mais isolada, onde rodovias, industrias e esgoto sanitario sdo as
principais fontes poluidoras. Além disso, o rio é usado para lazer pela populacéo e é um local
muito procurado para pesca. O ponto 5 (25°09'04.6"S 50°08'44.2"W), refere-se a um lago,
localizada em um patriménio de recreacdo, amplamente utilizado para pesca e lazer. Esta
localizado proximo a rodovia e restaurantes.

As amostras foram coletadas na superficie a aproximadamente 10,0 cm no més de
Janeiro. Os frascos utilizados na coleta foram previamente descontaminados com solucdo de
acido nitrico (5,0%, v/v), lavados com agua ultrapura e secos a temperatura ambiente. Antes
da coleta, os frascos foram primeiramente ambientados com a &gua superficial. Apos coleta,
os frascos contendo as amostras foram acondicionados em caixas de isopor e mantidos sob
refrigeracdo até realizacdo dos estudos. Todas as amostras foram filtradas antes da
caracterizacéo fisico-quimica.

A caracterizacdo dos parametros fisico-quimicos dos ambientes avaliados foram
verificados de acordo com os Standard Methods for the Examination of Water and
Wastewater (BAIRD; EATON; RICE, 2017), apresentado na Tabela 3.
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Tabela 3. Parametros fisico-quimicos necessarios para avaliar a qualidade das amostras de 4gua avaliadas.

Parametros Método

pH Eletrométrica 4500H" B
CE (mScm™) Condutivimetro 2510
Nitrogénio Amoniacal — NA (mg L)  Espectrofotometria (Alphakit®) *

Nitrato — (mg L™) Espectrofotometria 4500-NO; — C

Nitrito — (mg L™) Espectrofotometria 4500-NO, - B.

Nitrogénio Total — NT (mg L™) Espectrofotometria (Spectroquant®) *

Fosforo Total — FT (mg L™) Espectrofotometria 4500-P E

Carbono Orgénico Dissolvido - TOC-L (Shimadzu®)

COD (mg L™

Metais Espectrometro de absorcéo atdmica em forno de

grafite (GF AAS - Varian, AA 240 Z)

A: kit

Para a determinacdo do pH, utilizou-se pHmetro de bancada com eletrodo combinado
de vidro da marca Quimis®. A CE foi realizada utilizando condutivimetro portatil (AK51-V2
com faixa de medicéo 0,01 a 19,99 mS cm™). As determinagdes de COD foram realizadas em
um Analisador de Carbono TOC-L da Shimadzu com catalisador de sensibilidade normal do
Complexo de Laboratérios Multiusuarios (C-Labmu) da Universidade Estadual de Ponta
Grossa (UEPG). O nitrogénio total representa o somatdrio das concentracdes de nitrato,
nitrito, amoénio e nitrogénio organico. O metodo necessita de uma etapa de digestdo para
converter todas as formas de nitrogénio em nitrato. Esse procedimento é feito em bloco
digestor a 120°C por 1h. Apds o resfriamento da amostra, a mesma é misturada a reagentes do
spectro kit que causam uma coloragdo alaranjada & amostra. A intensidade da cor €
determinada por um espectrofotémetro UV-Vis e a concentracdo € entdo exibida em mg/L de
nitrogénio total. O nitrogénio amoniacal foi realizado pelo método do fenolato. Em cada tudo
adicionou-se 5,0 mL da amostra, 0,2 mL de solucédo de fenol, 0,2 ml de solucdo de
nitroprussiato de sodio e 0,5 ml de solugdo oxidante solugdo e deixou-se desenvolver uma
coloracdo verde claro a azul escuro por pelo menos 1h. A medida foi determinada por um
espectrofotdbmetro UV-Vis na absorbancia a 640 nm. Para determinar nitrito, adicionou-se
para tubo de vidro com tampa de rosca 4,5 ml da amostra, 0,1 ml da solucéo de sulfanilamida,
em seguida agitou-se para homogeneizar e deixou-se em repouso por 2 a 8 minutos para que a
reacdo de diazotizagdo se complete. Em seguida, adicionou-se 0,1 ml da solucdo de

Bicloridrato de n-(1-naftil) - Etileno-diamina e agitou-se imediatamente. As amostras
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apresentaram coloragéo rosada. A leitura foi realizada em espectrofotdmetro, no comprimento
de onda de 543 nm. O nitrato foi realizado pelo método da segunda derivada obtido por
Espectrofotdometro UV-Vis, em que as amostras foram adicionadas a cubeta e realizado um
scan de 250 a 200 nm. A segunda derivada foi calculada na absorbancia maxima encontrada
para a amostra. Para a quantificacdo do fésforo total, realizou-se 0 método do &cido ascérbico,
em que primeiramente submeteu-se a amostra a autoclave sob 1 bar de pressao,
posteriormente adicionou-se em um tubo, 5,0 mL da amostra (ja resfriada), 1 gota de
indicador de fenolftaleina e 1,25 ml do reagente combinado (solucdo tartarato de potassio
antimoniacal + solu¢do de molibdato de aménio + solugdo de &cido ascorbico 0,1 mol/L). e
misturou bem. A coloragao da solugéo resultante foi de incolor a azul claro. A absorbancia de
cada amostra foi medida a 880 nm.

Avaliou-se a concentracdo de metais dos ambientes estudados, para isso, as
determinacdes foram conduzidas em um espectrometro de absorcéo atdmica (Varian®, AA
240Z), com atomizacdo eletrotérmica em forno de grafite (modelo GTA 120), e correcdo de
fundo baseada na auto-absor¢éo por efeito Zeeman e amostrador com dilui¢cdo automatica das
amostras (modelo PSD 120). Utilizou-se lampadas de catodo-oco multielementares e argonio
como gas inerte de arraste em um fluxo de 0,3 L/min. As curvas analiticas foram obtidas a
partir do preparo de solucdes padréo utilizando 4gua ultrapura (Osmose Reversa Gehaka®) e
as solucBes estoque de 1000 mg L™ Chemis High Purity®, dos metais ferro (Fe), cobre (Cu),
manganés (Mn), aluminio (Al), cobalto (Co), zinco (Zn), niquel (Ni), cddmio (Cd), cromo
(Cr) e chumbo (Pb) como mostra a Tabela 4 (USEPA, 1992).
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Tabela 4- Equagdes das curvas analiticas para determinacdo de metais das &guas coletadas e coeficientes de
correlagéo obtidos por GF AAS.

Metal Equacdo da curva analitica r
Fe Abs = 0,00144* C + 0,01889 0,9981
Cu Abs = 0,00466* C + 0,00817 0,9995
Mn Abs = 0,00488* C + 0,00471 0,9999
Al Abs =0,00089* C + 0,01533 0,9992
Co Abs =0,00910* C + 0,01641 0,9975
Zn Abs = 0,59349* C + 0,20007 0,9940
Ni Abs = 0,00679*C + 0,02698 0,9976
Cd Abs = 0,07037*C + 0,01245 0,9976
Cr Abs = 0,01839*C + 0,00299 0,9984
Pb Abs = 0,00352*C — 0,00045 0,9930

r— coeficiente de correlagcdo

Para os estudos de adsorcdo em matrizes ambientais, realizou-se uma fortificacdo das
amostras com 1 mg dos sais: Nitrato de Chumbo Il P.A (Pb(NOj3), — Dindmica); Sulfato de
Céadmio P.A. (CdS0,.8/3 H,O - Dinamica); e Cloreto de Cromo IlIl Hexahidratado
(CrCl3.6H,0 — Vetec) afim de garantir a presenca e quantificacdo dos mesmos por FAAS nas
amostras de agua coletadas. A concentracdo de metais do sobrenadante foi medida na solucéo

antes e ap0s processo de remocao usando um FAAS.
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5 RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1 SELECAO, EXTRACAO E CARACTERIZACAO DO MATERIAL

O composto utilizado nesta pesquisa foi obtido da compostagem em reator de tabaco
de cigarros contrabandeados (TCC) e lodo de esgoto industrial (LEI) (ZITTEL et al., 2018b,
2018a). Inicialmente foi necessario realizar um estudo exploratério a respeito das
caracteristicas do material a ser utilizado nesse trabalho. Sendo assim, a primeira etapa
consistiu em peneirar, secar e moer 0 composto, em seguida realizou-se um procedimento de
extracdo do mesmo para obter as fracbes AH e AF. Desta maneira, 3 materiais foram obtidos
(o composto, 0 AH e o0 AF) e caracterizados por diversos métodos.

A Tabela 5 apresenta os resultados dos parametros fisico-quimicos e elementares do

composto, AH e AF avaliados.

Tabela 5. Resultados dos parametros fisico-quimicos (pH, CE e CTC) e elementares (C, N e razdo C/N) do
composto, AH e AF utilizados nesta pesquisa.

Parametros Fisico-quimicos Parametros Elementares
pH CE CTC C% N % C/N
Sistemas (mS cm™) (mmol kg™)

Composto | Reator | 8,09+0,03 181+006  60574+26,68 32,35+0,07 2,09+0,30 16

literatura | 6,00 — 9,00 <4,0 <20
AH Reator | 243+001 433+018 57455+958 40,90+042 305+036 14

literatura |  ----- - 37,2-758 0,50-10,54  ------
AF Reator | 1,85+0,01 29,86+0,30 111,32+2340 11,60+0,00 1,34+0,15 9

literatura | === e emeeeee- 351-7570 0,45-8,16 -

AH: &cido himico; AF: acido fulvico; CE: condutividade elétrica; CTC: capacidade de troca catidnica; C/N:
razdo Carbono:Nitrogénio. Literatura: Adaptado de Rice & MaCarthy. Org. Geochem., 17:635-648, 1991 In:
Canellas e Santos, 2005

Verifica-se na Tabela 5 que o valor de pH para composto foi de 8,09. O MAPA (2014)
e 0 Programa de acdo de residuos e recursos (WRAP 2014), estabeleceram que o pH para
composto estavel deve ser no minimo 6,0 e tem como limite superior 9,0, sendo assim o valor
encontrado para composto esta concordante com as normativas. A estabilidade de um
composto esta relacionada a taxa de decomposi¢do da matéria organica por agdo de bactérias
e fungos, resultando na reducdo de microrganismos patdgenos. A maturidade esta associada
ao grau de humificacdo mediante mudangas na estrutura quimica, ou seja, formacdo de
substancias cada vez mais complexas. Para que um composto seja aplicado com seguranca
tanto como fertilizante quanto como adsorvente, é fundamental que o mesmo apresente
parametros de estabilidade e maturidade (BERNAL; ALBURQUERQUE; MORAL, 2009;
CAMPOS; RESSETI; ZITTEL, 2014).
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Zhang e Sun (2016) estudaram a compostagem de poda de jardim e cepilho em reatores
e obtiveram uma faixa de pH entre 7,0 e 9,5 para o composto final, e mencionaram que esses
valores sdo considerados favordveis para a atividade de diferentes grupos microbianos,
responsaveis pela decomposi¢do dos substratos, e afirmaram que os compostos finais com pH
de 7,5 e 8,5 pode contribuir para as reacoes biolégicas e quimicas no solo.

Zittel et al., (2018b) também estudaram a compostagem de tabaco de cigarro
contrabandeado e lodo de esgoto em reatores, e obteve valores de pH no composto final de
8,34 £ 1,3 para os trés reatores, relatando estabilidade dos compostos estudados.

Nota-se que os valores alcancados tanto na presente pesquisa quanto o estabelecido nas
Normativas e citados na literatura estdo de acordo com as recomendacgdes para composto
estavel.

Os valores de pH para as fracbes AH e AF foram ligeiramente inferiores ao obtido para
composto, isso ocorre devido ao procedimento de extracdo que utiliza HCI para obtencédo das
fragbes. O pH para o AH foi 2,43 enquanto para o AF o pH foi 1,85. A literatura ndo traz
informacdes a respeito do pH de AH e AF, mas sabe-se que para que haja formacao das
mesmas € necessario um pH < 2,0.

O valor condutividade elétrica (CE) reflete o grau de salinidade do composto organico
e seu possivel efeito de fitotoxicidade no crescimento de plantas, uma vez que quanto maior
os valores de CE, maior a concentracdo de sais na amostra. Em relacdo aos resultados de CE
observou-se para o composto valor de 1,81 mS cm™. Para que um composto seja considerado
himico e adequado para aplicagdo no solo a CE deve ser menor que 4,0 pois confirmam a
degradacdo da matéria organica (ZHANG; SUN, 2016)

Amir et al., (2004) estudaram a compostagem de lodo de esgoto com palha em leiras
por 180 dias, 0 composto final apresentou CE 1,9 mS cm™. O composto apresentou valores de
CE concordantes com o estabelecido para aplicacdo segura em solos. A CE para as fragdes de
AH e AF obtiveram valores de 4,33 e 29,86 mS cm™, respectivamente. O aumento da CE das
fracOes deve-se ao fato da aplicacdo dos reagentes NaOH e HCI necessarios para a extracao
dos mesmos. O AF apresenta a maior CE, pois o0 sobrenadante obtido na ultima etapa do
procedimento experimental, apresenta sais como NaCl em solucdo que ndo sdo eliminados
antes da liofilizacdo e acarretam em maiores valores de CE.

A capacidade de troca catidnica é uma condi¢do em que o composto organico, devido
a presenca de hidrogénios dissociaveis em grupamentos carboxilicos e fendlicos, libera cargas
negativas, sendo capaz de adsorver outros cations (Na*, K*, Ca*?, Mg™, H' + AI*®, zn*?

Mn*2, Fe*?, Cu*?). Essa caracteristica tem como finalidades, a liberagdo gradativa desses
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minerais quando aplicados no solo e remogéo de contaminantes pelo mecanismo de troca
ibnica. Vale ressaltar que o grau de dissociacao é dependente do pH do meio. Quanto maior o
pH (mais alcalino), maior o valor da CTC, isso ocorre devida a facilidade de desprotonacédo de
grupamentos carboxilicos e fendlicos (KIEHL, 1985, BERNAL et al., 1998; SENESI et al.,
2007; FILHO & SILVA, 2016).

Com relacdo a CTC obtida na presente pesquisa, 0 composto apresentou um maior
valor (605,74 mmol kg™), quando comparado &s suas fragdes. Isso pode ter ocorrido devido
ao maior valor de pH do composto visto que o processo de desprotonacdo de grupamentos
carboxilicos (-COOH) e fendlicos, é favorecido em pH elevado. Os grupos funcionais
ionizaveis tais como: carboxilicos (-COOH), fendlicos e alcodis (-OH) e metoxilicos (-
OCHj3), sdo os responsaveis pela troca e interacdo com ions carregados positivamente
(BERNAL; ALBURQUERQUE; MORAL, 2009; BALDOTTO; BALDOTTO, 2014;
ZHANG; SUN, 2016). Nas fracdes extraidas os valores de CTC encontrados foram menores,
no AH o valor foi de 574,55 mmol kg™, isso pode ser ocorrido devido ao menor pH da fragéo,
0 que pode gerar a protonacdo desses grupos, diminuindo assim, os sitios ativos para a
adsorcdo dos cations e posterior troca idnica. Para o AF o valor foi ainda menor 111,32 mmol
kg™, isso por ter ocorrido devido & protonacdo dos grupamentos quimicos que foram ainda
mais efetivos, e porque a fracdo AF é sollivel em agua e podem ter ocorrido perdas de
material durante o procedimento experimental que usa diversas lavagens durante a execucao.
Dai a importancia de se analisar em conjunto as variaces de CTC e pH (Dores-Silva et al.,
2013).

Aguiar et al. (2013) realizaram o0 processo de vermicompostagem em reator de
concreto utilizando como substratos esterco de gado, bagaco de cana-de-aglcar e bolo de
girassol em diferentes proporcdes e obtiveram valores de CTC superiores & 600 mmol kg™.
Dores-Silva et al. (2013), compararam 0s processos de compostagem e vermicompostagem,
utilizando varios sistemas: palha de arroz + esterco bovino; bagaco de cana de aglcar +
esterco bovino (em leiras) e residuo vegetal + esterco bovino em (em reator) por um periodo
de 90 dias. Os valores de CTC variaram de 279,9 a 344,8 mmol kg™ para compostos e 297,6 a
356,6 mmol kg™ para vermicompostos. A diferenca da CTC encontrada entre 0s processos
ndo apresentou diferenca significativa.

Cotta et al., (2015) compararam as técnicas de compostagem e vermicompostagem
utilizando residuos vegetais, esterco bovino e serragem, por um periodo de 98 dias. Os valores

de CTC variaram de 256,7 a 309,5 mmol kg™ utilizando residuos sélidos vegetais; 294,1 a
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333,7 mmol kg™ para residuos vegetais+esterco; e 170,1 a 200,2 mmol kg™ para residuos
vegetais+serragem de madeira.

Os valores de CTC alcancados neste trabalho foram moderadamente mais elevados
quando comparados aos trabalhos citados na literatura. Em relagdo ao limite méaximo para
esse parametro ndo h4 um padrdo determinado, entretanto, 0 aumento de grupos funcionais
acidos com alto teor de oxigénio sdo um importante indicador de humificacdo para os CH
(ANTILEN et al., 2014). Kiehl (1985) considera materiais com alta CTC aqueles que
apresentam valores acima de 100 mmol kg™. O alto valor de CTC no composto sugere um
aumento na capacidade de armazenamento de nutrientes (Ca, Mg, K, Fe) na estrutura himica,
e ambos apontam para a possibilidade de interagir com cations e podem ser utilizados como
adsorventes de metais (BALDOTTO; BALDOTTO, 2014; DORES-SILVA; LANDGRAF,;
REZENDE, 2013; Filho & Silva, 2016).

A andlise elementar observada é aplicada para obtencdo de dados quantitativos
relacionados a presenca dos elementos: carbono (C), hidrogénio (H), nitrogénio (N), oxigénio
(O) e enxofre (S), os quais correspondem a 100% da composicdo da matéria organica (MO)
livres de cinzas. A razdo C/N é um dos parametros mais empregados para avaliar 0 processo
de degradacdo da MO, sendo utilizada como um indicador do grau de estabilizacdo e da
capacidade de degradagdo dos residuos pelos microrganismos (KIEHL, 1985; MANCINI et
al., 2007; NETO PEREIRA, 2007).

A instrucdo Normativa n° 25, de 23 de julho de 2009 do MAPA estabelece que o
composto final deve apresentar razdo C/N menor que 20. Para 0 composto verificou-se uma
razdo C/N 16, e esta em consonancia ao valor estabelecido pelo MAPA, e com caracteristica
de composto estavel. E possivel observar na Tabela 5 que as poncentagens de C e N foram
concordantes aos contetdos especificados na literatura para AH e AF. A fracdo de AF
apresentou menor conteudo de carbono em relacdo ao AH e a trabalhos da literatura, resultado
semelhante ao apontado por CANELLAS; SANTOS, (2005). Isso pode ser explicado porque
os &cidos fulvicos tendem a apresentar um conteldo menor de C e N e uma quantidade maior
de O do que os &cidos humicos (CANELLAS; SANTOS, 2005).

Outro parametro utilizado para caracterizar o composto e suas fracBes é atraves do
carbono organico e algumas razdes obtidas por ele. O carbono organico de cadeia simples ao
longo do processo de compostagem deve reduzir, pois d& lugar ao carbono aromatico
(polimerizado), resultando na humificacdo do composto. Diante disso, a taxa de humificacéo
(TH), o indice de humificacdo (IH) e as razdes AH/AF e CTC/COD, tém sido utilizadas para

atestar o grau de humificacdo do composto. A TH leva em consideracdo o conteido de C
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organico das fracbes AH e AF (Substancia Humica), enquanto que o IH é calculado levando-
se em consideracdo o conteldo de C organico da fracdo AH, como mostram as equacdes
abaixo (Amir et al, 2008).

TH = taxa de humificacdo = (AH +AF)/COD *100
IH = indice de humificacdo = AH/COD *100

Na Tabela 6, estdo apresentados os valores de C organico do composto, AH e AF, e as razdes

descritas anteriormente, bem como razoes AH/AF e CTC/COD.

Tabela 6. Valores de C organico (mg L™), taxa e indice de humificagdo (%) e razdes AH/AF e CTC/COD do
composto e fragdes estudadas .

Sistema Carbono organico (mg L™) TH IH AH/AF | AH/AF | CTC/COD
Composto AF AH (%)
Reator 7,93+0,07 | 3,06+0,004 | 487+0,04 | 91,25 | 61,38 1,59 61/39 76,41

AH: acido htmico; AF: &cido fllvico; TH: Taxa de humificacao; IH: indice de humificacdo; AH/AF: razéo acido
hamico: &cido fulvico; CTC/COD: razéo capacidade de troca catidnica:carbono organico dissolvido.

Verifica-se por meio dos resultados da Tabela 6 que os baixos valores de C organico, e
TH e IH superiores a 90% e 60%, respectivamente, confirmam o alto grau de humificacédo do
composto estudado, podendo desta maneira denomina-lo composto humico. Além disso,
verificou-se que o teor de carbono orgénico na fracdo AH é superior a encontrada na fragdo
AF, resultado semelhante foi obtido no estudo de GOMES, (2011) que avaliou diversos
compostos com vinhaga.

Canellas e Santos, (2005) afirmam que é dificil recomendar um valor absoluto de C
organico como sendo o valor ideal, bem como uma concentracdo de C em cada uma das
fragbes humificadas.

Fels et al. (2014), avaliaram a transformacdo da matéria organica durante
compostagem de residuos de lodo de esgoto e residuos de arvores de palmeira ativadas com
esgoto de estacdo de tratamento de agua. Apos 6 meses, alguns parametros foram verificados
como: C organico de CH (259,2 — 302,4 mg kg™), AH (136,0 — 183,6 mg kg™) e AF (118,8 —
123,2 mg kg™) e indice de humificacdo de 48,14 e 63,63%. O teor de C organico obtido na
presente pesquisa apresenta um menor valor quando comparado ao trabalho de Fels et al.
(2014), confirmando a mineralizagdo dos compostos estudados.

O grau de polimerizacdo obtido pela razdo AH/AF parece ser a maneira mais sensivel
de atestar a humificacdo do composto. O aumento dessa relacéo € explicado pela formacéo de
moléculas complexas (AH) ou resultado da polimerizacdo de moléculas simples (AF); ou

ainda pela biodegradagdo de fracfes ndo-humicas ou componentes facilmente degradaveis da
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fracdo AF, seguido da formacdo de estruturas himicas mais policondensadas (Jouraiphy et al.,
2005). A razdo AH/AF é um indicador de condensacdo da matéria organica sollvel, cujos
valores normais devem ser superiores a 1 (CANELLAS; SANTOS, 2005). Jouraiphy et al.
(2005), avaliaram a transfomacdo da matéria organica durante a compostagem de lodo de
esgoto e residuos de plantas verdes. Apo6s 135 dias foi alcancada a completa decomposi¢do
da mistura, e ao final do processo o teor de C organico foi de 205,0 mg L™ e razdo AH/AF
igual a 2,21. A razdo AH/AF (1,59) verificada na Tabela 6 se assemelha as encontradas na
literatura. Além disso, atesta-se que no composto houve maior formacdo de AH em
comparacdo ao AF, sendo a propor¢do 61/39 obtida no composto estudado.

A normatizagdo da CTC pelo teor de COD, pode ser o melhor indicativo da
capacidade de troca catibnica das matrizes por considerar os diferentes teores de C nos
residuos (Dores-Silva et al, 2013). Na Tabela 6 pode-se observar que a razdo CTC/COD no
sistema foi de 76,41. Dores-Silva et al. (2013), evidenciaram que a razdo CTCefetiva/COD ¢
um melhor indicador do grau de maturacdo e qualidade dos fertilizantes organicos, quando
comparado com a razdo C/N, porque leva em consideracdo somente o C organico e ndo o
carbono total como na razdo C/N. Quanto maior a razdo CTC/COD mais eficiente é a a
estabilizacédo dos residuos estudados. Na presente pesquisa, tal inferéncia foi confirmada.

Através das técnicas fisico-quimicas de caracterizacdo utilizadas até o presente
momento, foi possivel indicar que houve humificacdo dos residuos organicos compostados no
reator, alcancando caracteristicas de composto maduro e estavel. Para o composto foi
verificado parametros de pH, CE, razdo C/N e COD adequados e semelhantes aos relatados
na literatura, além de valores de CTC, TH e IH elevados confimando a humificagdo do
mesmo, sendo assim, a denomina¢do composto hdmico (CH), sera mantida nos proximos
topicos. As fracdes AH e AF também apresentaram resultados concordantes aos da
literatura.

O uso de técnicas espectroscopicas como Ultravioleta Visivel (UV-Vis) e
Infravermelho com Transformada de Fourier (FTIR) torna passivel diferenciar &cidos fulvicos
e humicos, possibilitando a identificacdo da composicdo quimica e de grupos funcionais
(PROVENZANO et al., 2001). A Figura 10 apresenta o perfil espectroscépico de UV/Vis
obtido para os CH, AH e AF.
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Figura 10- Perfil espectroscdpico de UV-Vis do CH e suas fracbes AH e AF.
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CH: composto hiimico; AH: &cido himico; AF: 4cido falvico

E possivel observar no espectro de UV-VIS da Figura 10 que a absorcdo decresce
linearmente com o aumento do comprimento de onda, fornecendo pouca informacao
estrutural. A Figura 10 revela semelhanca nos perfis espectrais entre CH e fragdes, sendo
possivel observar um pico na regido de 250 — 280 nm, caracteristico de grupos croméforos,
como a presenca de ligacdes m e de conjugacdes na molécula que promovem a sobreposi¢ao
na absorcédo de energia. Na fracdo AH, a absorcéo ocorre de forma mais intensa e homogénea.

Com o espectro de UV-Vis é possivel calcular algumas raz6es que traduzem o grau de
condensacao a presenca de anéis aromaticos condensados nas estruturas dos CH e fracdes, tais
como E4/Eg (465/665 nm), que esta apresentada na Tabela 7 (Albrecht et al., 2011; Fialho,
2007).

Tabela 7. Razdo E4/Eg calculadas através da espectroscopia de UV-Vis para CH, AH e AF

Razdo E4/Eq (465 /665 nm) calculada pelo Método Espectroscdpico UV-Vis
CH AH AF
Reator 3,12 4,92 7,43
Literatura| = --—--—- >50 6,0-85

CH: composto himico; AH: acido himico; AF: &cido fulvico. Literatura: (STEVENSON, 1994; FIALHO, 2007)

A razdo E4/Es (razdo entre as absorbancias 465nm e 665 nm), reflete o grau de
condensacdo e polimerizagdo dos constituintes arométicos, podendo ser relacionado ao indice
de humificacdo dos CH (Albrecht et al., 2011). Razdo E4/E; baixa, indica que houve aumento

das conjugacdes de ligacOes quimicas simples e duplas, caracterizando a formacédo de
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substancias himicas através da condensacdo de anéis aromaticos de maior massa molecular.
Quando a razdo E4/Eg é alta sugere a presenca de maior quantidade de estruturas alifaticas.
Para os AH a razdo é geralmente inferior a 5,0 e para os acidos fulvicos se apresenta na faixa
de 6,0 a 8,5 (Budziak; Maia & Mangrich, 2004, Fialho, 2007; Ouatmane et al., 2002).

Os resultados da razéo E4/Eg indicaram que a compostagem em reator produziu um
composto final maduro, com formacao de estruturas arométicas condensadas, elevada massa
molecular e alto grau de condensacdo (Albrecht et al., 2011). No CH o valor da razdo E4/Es
foi 3,12 ou seja, inferior a 5,0 sendo possivel atribuir um alto grau de &cidos humicos
presentes na estrutura do composto hdimico (CAMPOS et al., 2017). Isso confirma o0s
resultados encontrados de TH e razdo AH/AF. Verifica-se também que a relagdo E4/Eg foi
menor para AH do que para AF, refletindo maior aromaticidade nos AH, resultado esse,
concordante as razdes AH/AF e aos relatados na literatura (STEVENSON, 1994; Ouatmane et
al., 2002; FIALHO, 2007 ). Segundo alguns autores (Huang, et al., 2004; Primo et al, 2011), a
razdo E4/Es, ndo deve ser utilizada como Unico parametro para avaliar o grau de humificacéo
dos compostos, pois varia de acordo com 0s materiais utilizados na compostagem sendo
recomendado, portanto, a comparag¢do com outros métodos.

Chang et al., (2014), utilizaram diferentes procedimentos de extracdo para separagdo
das fracOes isoladas das SH do solo e obtiveram para AF razéo E4/Eg maiores (7,8 a 12,7) que
para AH (3,2 a 4,0), sugerindo maior aromaticidade na fragdo AH. Resultado semelhante foi
obtido no estudo de HADDAD; EL-ALI; MOUNEIMNE, (2015), cujo objetivo era
determinar a qualidade do composto produzido através do monitoramento da evolucdo de
diferentes fracfes humicas (substancias humicas totais, humina, acido humico e fllvico)
geradas durante a compostagem dos residuos de bagaco de acai e esterco de gado. Neste
estudo os autores obtiveram razBes E4/Es para AH entre 4,5 e 6 e para AF valores que
variaram de 7 a 13. LEAL, (2013) listou diversos autores que encontraram para relacdo E4/E6
resultados superiores a 6,0 para acidos fulvicos e valores inferiores a este valor para acidos
hamicos. Assim, pode-se inferir que as amostras de CH e suas fracdes AH e AF apresentam
elevado grau de humificacdo, corroborando com os resultados fisico-quimicos e concordantes
aos estabelecidos pela literatura.

A espectroscopia de FTIR fornece informacGes a respeito dos principais grupos
funcionais presentes na estrutura de compostos humicos. A Tabela 8 traz os principais grupos
de absorcdo no infravermelho para compostos himicas com os respectivos nimeros de onda e

atribuicbes dos grupamentos encontrados.
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Tabela 8- Principais grupos de compostos himicos (CH) que absorvem radiagdo na regido do V.

NGmero de onda (cm™)

AtribuicGes

3300-3420 Estiramento O-H e N-H
3077 — 3030 Estiramento de C—H de aromaticos e olefinas (pode
estar encoberto pela banda de estiramento de O—H)
2930 - 2840 Estiramento C-H alifatico
2750 - 2400 Estiramento de O—H de 4cidos COOH
1740-1705 Estiramento C=0 de cetona e 4cidos COOH
1660-1530 Estiramento assimétrico C-O de ions carboxilato COO
Estiramento C=C de anéis aromaticos
Estiramento C=0 de amidas e quinonas
Deformagdo N-H de aminas primarias
1510 Deformacdo N-H de amida secundaria
Estiramento C=C de aminoacidos
Estiramento C-N de amidas
1450 Deformagdo C-H de CH, e CH3
1420 - 1380 Estiramento assimétrico C-O
Deformacdo O-H
Deformagdo de C-H alifatico
Deformagdo C-O-H de COOH
Estiramento simétrico de COO
1280-1200 Estiramento simétrico C-O
Deformacdo OH de COOH
1125 Estiramento C-O de alcoois, éteres, ésteres e COOH
950- 1035 Estiramento C-O de polissacarideos e carboidratos

Fonte: TAN, 2014; ZHOU; SELVAM; WONG, 2014; BOGUTA; SOKOLOWSKA, 2016

Na Figura 11 é apresentado o espectro de FTIR de CH, AH e AF, onde é possivel

observar uma grande semelhanca entre todas as fracOes, estando presentes grupos

carboxilicos, hidroxilicos e anéis aromaticos que sdo grupamentos quimicos presentes em

composto himico. Na Figura 11 estdo indicados (por flechas) os principais grupos funcionais

correspondentes aos numeros de onda. Observou-se uma maior intensidade das bandas da

regido em 3420 cm™ (estiramento O-H e N-H), ~1700 cm™ (C=0 de COOH e carboxila e
C=C de anéis arométicos) e 1400 cm™ (C-H alifatico) (WU et al., 2016).
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Figura 11- Espectro de FTIR de CH e suas fragdes AH e AF
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Stevenson (1994), classificou os espectros de CH em 3 tipos. Os espectros de tipo |
sdo caracterizados por bandas de absorcdo fortes e evidentes em 3400, 2900, 1720, 1600 e
1200 cm™. Os espectros do tipo Il apresentam as mesmas absorcBes caracteristicas dos
espectros do tipo I, com a diferenca de uma absorgdo em 2900 cm™ mais intensa e com o
aparecimento de uma absorco forte em 1540 cm™. Os espectros do tipo Il sdo caracteristicos
de moléculas humicas de menor massa molecular (acidos fulvicos) e apresentam, além dessas
absorcdes, uma absorcdo muito intensa em 1720 cm™. Ao comparar 0 espectro obtido na
presente pesquisa, tal inferéncia foi confirmada, indicando a humificacdo e separacdo
adequada das fracdes obtidas.

Resultados semelhantes foram obtidos por diversos autores, demonstrando através das
bandas do espectro a presencga de grupamentos funcionais independente da origem desses CH,
Visto que esses grupos sao caracteristicos de compostos himicos e estdo concordantes com a
literatura (CHANG et al., 2014; BAHEMMAT; FARAHBAKHSH; KIANIRAD, 2016;
BOGUTA; SOKOLOWSKA, 2016; ZHANG et al., 2017).
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Devido a sobreposi¢do das bandas, os resultados da espectroscopia de infravermelho
devem ser utilizados em conjunto com outras técnicas. As mudangas nos espectros FTIR
também podem ser monitoradas, calculando as raz0es entre as intensidades dos principais
picos de absorbancia em 2930 cm™, 2850 cm™, 1711 cm™ e 1650 cm™ (AMIR et al., 2010;
SONG et al., 2015).

Na Tabela 9 sdo apresentadas as razfes: 1650/2930 (C aromatico/C alifatico),
1650/1710 (C aromatico/C carboxila), 1650/1110 (C aromatico/ C alcool) e 1650/1000 (C
aromatico/C polissacarideo).

Tabela 9. Razdes calculadas através da espectroscopia de FTIR para os CH, AH e AF

" Razdes calculadas pelo Método Espectroscopico FTIR
] 1650/2930 (C 1650/1710 (C 1650/1110 (C 1650/1000 (C
g aromatico/ C aromatico/ C- aromatico/C alcool) aromatico/ C-
L alifatico) Carboxila) polissacarideo)
CH 0,85 0,90 1,00 1,05
AH 0,81 0,96 0,71 0,68
AF 0,74 0,82 0,59 0,53

Verifica—se através dos dados da Tabela 9 que os valores obtidos das razdes
sugerem que o CH apresenta uma estrutura mais condensada e/ou uma reducdo dos C
alifaticos por possuir valores de razdes mais elevadas quando comparados as suas fracdes. Ao
avaliar a razdo 1650/1110 que é resultante da relacdo C aromético/ C &lcool isso ficou ainda
mais evidente, visto que no CH os valores foram superiores aos obtidos nas fracoes.

Castaldi et al., (2005), estudaram a evolucdo do processo de compostagem dos
residuos sélidos municipais, misturados a residuos vegetais em sistema de leira, com o
objetivo de estabelecer alguns parametros analiticos adequados para estimar o grau de
maturidade e estabilidade do composto. Algumas razdes entre as intensidades do picos
principais nos espectros FTIR foram calculadas para observar as mudancas nas estruturas dos
compostos. A razdo 1650/2930 (C aromatico/ C alifatico) aumentada nos espectros de AH (de
0,922 a 1,104), foi explicada pela formacdo do polimero himico e/ou por uma reducéo do C
alifatico. Explicacdo semelhante foi dada para a razdo 1650/1711 (C carboxilico/C
aromatico), que aumentou progressivamente durante o processo de humificacdo (de 0,801 a
0,966).

Amir et al. (2010), realizaram um estudo estrutural de acidos humicos durante a
compostagem. O ensaio de compostagem foi realizado por 135 dias, misturando-se lodo
ativado de &guas residuais de estacdo de tratamento da cidade de Khouribga (Marrocos) com

lixo verde, formando uma pilha em prisma. Alguns indices obtidos pela FTIR foram
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utilizados para avaliar formacédo de estruturas himicas durante o processo. A razdo 1652/2925
aumentou com o tempo de compostagem (de 1,94 para 2,13), sugerindo um aumento de
estruturas humicas em compostos e uma perda de compostos alifaticos destas
macromoléculas.

As razdes mostradas na Tabela 9, indicam que houve a degradacdo da matéria
orgénica, e consequente produgdo de compostos aromaticos com grupamentos carboxilicos e
hidroxilas, atestando a humificacdo dos compostos.

A espectrometria de fluorescéncia de raios X com dispersdo por comprimento de onda
(WDXRF) é uma técnica ndo destrutiva de andlise que permite identificar os elementos
presentes em uma amostra (analise qualitativa) bem como estabelecer a concentracdo em que
cada elemento se encontra presente na amostra (ARL9900, 2007). Os resultados de
fluorescéncia de raios X foram utilizados com o propdsito de fazer uma anélise exploratoria
para identificar os elementos presentes no CH, AH e AF, e verificar a presenga/auséncia de

elementos potencialmente toxicos cujos resultados estdo apresentados na Tabela 10.

Tabela 10-Composicdo elementar obtida por Fluorescéncia de Raio X no CH e nas fracdes AH e AF.

Elementos (mg/kg)

Na Mg Al Si P S Cl K Ca Ti Mn Fe Zn Br Sr

CH| 041 | 253 | 654 | 568 | 207 | 207 | 248 | 29,55 | 32,07 | 1,88 | 0,40 | 13,75 | 0,13 | 0,12 | 0,28

Elementos (mg/kg

Na Mg | Al Si P S Cl K Ca Cu Br Fe Zn

AH | 21,60 | 0,24 | 0,72 | 0,33 | 0,64 | 3,01 | 50,65 | 16,42 | 2,94 | 0,06 | 0,20 | 3,15 | 0,06

Elementos (mg/kg)

Na | Mg | Al Si P S Cl K Ca Fe

AF | 32,00 | 0,47 | 0,04 | 0,13 | 0,26 | 0,31 | 57,75 | 7,47 | 1,50 | 0,09

CH: Composto Himico, AH: 4cido himico e AF: 4cido fulvico.

Na Tabela 10 é possivel observar a composi¢do elementar com relagdo a presenca de
macro e micronutrientes nos CH e suas fragcdes. Um destaque é dado para Si, K, Ca e Fe com
maior propor¢do no CH. Esses elementos encontrados confirmam o potencial desses
compostos para troca de cations (Na, K, Ca, Mg e Al) no solo, podendo fornecer
gradativamente nutrientes para as plantas quando necessario. Também confirma que podem
ser utilizados como adsorventes de metais em aguas naturais.

Com relacéo as fracdes AH e AF, a elevada proporc¢édo de Na, K e Cl encontrada pode
ser devido ao processo de extracdo, visto que sdo utilizadas solu¢des de NaOH na separacéo
da humina e HCI na separacéo das fracdes humicas e fulvicas.

Através da técnica de fluorescéncia foram encontradas pequenas quantidades de Cu na
fragdo AH e Zn nas fracbes AH e CH, que sdo elementos tdxicos quando em alta

concentragBes. Outros elementos potencialmente toxicos ndo foram identificados e
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quantificados por essa técnica. Devido a algumas limitagcGes instrumentais, uma analise
complementar de quantificacdo com técnica de Espectroscopia de absor¢cdo atdbmica pode ser
necessaria para a quantificacdo de elementos possivelmente toxicos no composto.

Zittel et al., (2018a), avaliaram a degradacdo do tabaco de cigarro contrabandeado
combinado com residuos organicos domeésticos e serragem ou lascas de madeira, por um
periodo de 180 dias, usando reator facultativo. Apds processo de compostagem, realizou-se
uma andlise da presenca de metais, em que a concentracdo total de metais Ni, Co, Cd, Cr, Pb,
Cu, Mn e Zn ficaram abaixo dos valores estabelecidos pelos 6rgdos Brasileiro MAPA (2014),
Americado USDA (1980) e Canadense CCME (2005), indicando que o composto pode ser
usado, de acordo com este parametro, como fertilizante organico. O cigarro contrabandeado
na sua forma pura, apresenta altas concentracfes de metaistoxicas, porém o processo de
compostagem possibilitou a reducdo desses metais através do efeito de diluicdo, alcancando
valores abaixo do limite estabelecido (SILVA et al., 2016a; SILVA; VOIGT; CAMPOS,
2014; ZITTEL et al., 2018a).

Considerando todos os dados obtidos, 0 composto apresentou parametros de pH, CE,
razdo C/N e COD adequados e semelhantes aos relatados na literatura, alem de valores de
CTC, TH e IH elevados confimando a humificagcdo e denominagdo composto humico (CH).
Optou-se desta maneira por utilizar nos estudos de adsor¢do, o CH como pretenso adsorvente
porque ndo haveria necessidade de realizar nenhum procedimento de extragédo, reduzindo
desta maneira os custos do procedimento. Além disso o CH consiste da mistura de
macromoléculas com diferentes massas molares (AH + AF) e possui diversos grupamentos
quimicos capazes de adsorver espécies metélicas. Desta maneira, a otimizacdo dos estudos de
adsorcdo de Pb,Cd e Cr foram realizados utilizando como adsorvente o composto hdmico
(CH).

52 ESTUDO DE REMOCAO UTILIZANDO COMPOSTO HUMICO COMO
ADSORVENTE DE METAIS POTENCIALMENTE TOXICOS

Os estudos de remocdo que serdo apresentados a seguir foram realizados de forma
univariada, ou seja, realizou-se o estudo para cada metal separadamente, e cada fator foi

avaliado e otimizado de maneira similar.
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5.2.1 Estudo de remog&o do Chumbo (Pb*")

5.2.1.1 Otimizacgao dos parametros que influenciam a adsorcédo

Efeito do pH

Diversos pesquisadores relataram que o pH é um dos fatores que mais afetam a
capacidade de adsorcdo de metais em tratamentos de aguas residuais (AHMAD et al., 2017;
ASUQUO; MARTIN, 2016; LIMA et al., 2018; SARAEIAN et al., 2018). Os resultados para
adsorcdo do composto em funcdo da variagdo do pH séo apresentados na Figura 12.

Figura 12- Efeito do pH na eficiéncia de remogao de Pb?*. CondicBes: Ph?* =20,0 mg L™; composto=5,0 g L™:;
t= 1440 min; pH entre 2,0 a 11,0. (Media £SD, n=3)
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E possivel verificar na Figura 12 que o percentual de remogdo de Pb?* no composto
variou de 66,4 a 82% no intervalo de pH entre 2,0 a 6,0. Com o0 aumento do pH de 4,0 para
5,0, houve um aumento na remocdo de fons Pb?*, que pode ser explicado com base na
diminuicdo da competicdo entre prétons (H*) e fons metalicos na solugdo para 0s mesmos
grupos e reducdo de carga superficial positiva resultante da baixa repulsdo eletrostatica entre
a superficie adsorvente e ions metalicos (SANTHI et al. 2010). Para condic¢des de pH acima
de 7,0 foi observado o decréscimo na eficiéncia de remocao de Pb?*, o que pode ser explicado
devido a precipitagéo de Pb?* na forma de hidréxido e porque em valores mais altos de pH, a
complexacdo de metais tende a manter o metal dissolvido na fase aquosa influenciando assim
a sua mobilidade da solucdo para a superficie adsorvente (KEIJZER et al. 2006). Sendo
assim, o pH de aproximadamente 5,0 é o valor ideal para a adsorcdo maxima de Pb®* no
composto.
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A condicdo observada foi igualmente relatada em estudos de adsorcéo de Pb* em turfa
coletada da cidade de Leszno (Poldnia), a qual descreve que o aumento do pH acima de 6,0
diminui a eficiéncia da adsorcdo deste metal (BARTCZAK et al., 2015). A principal hipbtese
para tal comportamento é de que a acidificacdo do meio promove a protonacdo das cadeias
contendo cargas negativas presentes no composto, o que bloqueia a adsorcdo de fons Pb%* por
repulsdo eletrostatica. Em condicBes moderadamente acidas a neutras, os cétions H* e Pb?",
tendem a competir pela adsor¢do nos grupos funcionais negativos do composto (hidroxila,
carboxila e carbonila). Por outro lado, a alcalinizacdo do meio libera ions H*/ Na* dos grupos
carboxilicos e fenolicos, e as macromoléculas carregadas negativamente se repelem, tornando
disponivel um maior nimero de sitios ativos para adsorcdo de Pb?* (BERNARDO et al.,
2013; KALMYKOVA; STROMVALL; STEENARI, 2008; LOPEZ-SOTELO et al., 2017;
SAO et al., 2017). A medida que o meio fica muito alcalino, é iniciado o processo de
hidrélise dos ions metalicos, que ao formarem hidréxidos acabam por estabilizarem a carga
positiva do cation, e que dessa forma, interagem menos com o composto. Além disso, estudos
em sitios contaminados com Pb?* apresentaram pH entre 5,1 a 6,3 (BOECHAT et al., 2016a,
2016b; VAN POUCKE et al., 2018).

Efeito da concentracdo de composto humico
O efeito da concentragdo de composto humico sobre o processo de remocdo é
apresentado na Figura 13.

Figura 13- Efeito da concentracéo do composto hiimico na remocéo de Pb**. Concentrag&o do composto entre
1,02 10,0 g L; pH = 5,0; t= 1440 min; Pb** = 20,0 mg L. (Media +SD, n=3)
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A quantidade de adsorvente influencia na quantidade de sitios ativos, o que proporciona
uma quantidade maior area de superficial para a adsorcdo do Pb?". E possivel verificar na
Figura 13 que a porcentagem de remocéo de Pb** aumentou de 72 para 82% em funcéo do
aumento da concentracio de composto de 1,0 para 3,0 g L™. Esse aumento na remocao inicial
com o aumento da concentragdo do adsorvente, pode ser devido a aumento de &rea de
superficie adsorvente e disponibilidade de mais locais disponiveis para adsor¢do (GARG et
al., 2007). Porém a partir da concentracdo de 3,0 g L™ do composto ndo foi observado
mudanca significativa na remocéo do Pb?*. Isso acontece possivelmente porque a partir dessa
concentracdo ocorre a saturacao de sitios disponiveis para interacdo do composto com 0s ions
Pb®*. Além disso, pode ocorrer a sobreposicdo de sitios de adsorcdo, como resultado do
processo de agregacdo parcial do composto, o que geralmente diminui o acesso de ions

metalicos aos sitios ativos para adsor¢do (AHMAD et al., 2017).

Efeito da concentracéo de Pb*

O efeito da concentragdo de Pb?* no processo de remocdo do fon metélico é

apresentado na Figura 14.

Figura 14- Efeito da concentracdo de Pb?*. Concentracdo de Pb®* entre 2,0 a 50,0 mg L™; pH = 5,0; t = 1440
min; composto = 3,0 g L. (Media +SD, n=3)
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Foi observado na Figura 14 uma melhora na eficiéncia de remocéo de Pb®* de 44,4 para
88% com o aumento da concentracdo inicial de 2,0 a 50,0 mg L™. De acordo com 0s
resultados, existe um ndmero limitado de sitios disponiveis para a adsor¢do, 0s quais se
tornam saturados para certa concentragdo de Pb?*. Essa saturagdo ocorre préximo a

concentracéo de 30,0 mg L™ de Pb*, no qual remocao é de 88,2%, ndo havendo uma melhora
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significativa na adsorcdo de Pb?* préximo a esse valor. A partir dessa concentracéo, ocorre o
equilibrio do sistema com saturacao dos sitios de interacdo, onde o0s processos de adsorcéo e
dessorcdo ocorrem na mesma velocidade. Quando ha um aumento nas concentracées de Pb*",
h& uma tendéncia para formacdo de espécies ibnicas polinucleares hidrolisadas de Pb tais
como Pb,OH3", PhsOH,*, 0s quais tornam o processo de remogcao significativamente dificil
devido ao elevado volume dos ions (BERNARDO et al., 2013).

Em estudos da adsorcéo de Pb®* de guas contaminadas utilizando composto preparado
em condicBGes anaerdbicas a partir de fracdes biodegradaveis de residuos sélidos urbanos
(RSU), obteve-se eficiéncia méxima de remocdo de Pb* de 70%. Os autores relacionam a
adsorcdo do Pb®* & proteina que é uma molécula polar e apresenta grupamentos carboxila e
amina, responsaveis por gerar sitios de ligacdo com o Pb* (SHAH et al., 2018).
Comparativamente o composto humico produzido a partir de TCC e LEI apresenta uma
eficiéncia de remocéo do Pb®* de cerca de 82%, e pode estar relacionado a presenca de
estruturas aromaticas condensadas conjugadas a grupamentos oxigenados e nitrogenados,
capazes de trocar e compartilhar elétrons com ions metalicos. O composto himico em estudo
apresenta aproximadamente 45% de grupamentos de carbono alifatico substituido por
oxigénio ou nitrogénio. Além disso, cerca de 30% de sua estrutura corresponde a
grupamentos aromaticos substituidos com carbono, 10% de grupamentos aromaticos
substituidos por nitrogénio ou oxigénio e 20% de carbonos carbonilicos de &cidos
carboxilicos, éster ou amidas (ZITTEL et al., 2018b).

Modelos de isotermas de adsor¢do para composto himico

As isotermas de Langmuir, Freundlich e Sips para o estudo de adsorcdo de Pb?* em

composto himico sdo apresentadas na Figura 15.
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Figura 15. Isotermas de adsorcéo de equilibrio para Pb?*. Concentragdo do composto hiimico = 3,0 g L™; Pb?* =
20,0 mg L™; pH = 5,0 t = 1440 min.
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Dentre os modelos testados, o modelo de Sips apresentou R? = 0,985, 0 que representa
mais adequadamente o comportamento de adsorcdo de Pb®* no composto himico. Pelo
modelo de Sips pode-se supor que a adsorcdo provavelmente ocorre em sitios ativos
heterogéneos, cuja capacidade maxima de adsorcdo de Pb?* seria de 21,454 mg g para uma
concentracdo de Pb®* de 50,0 mg L™ adicionado ao composto (LOPEZ-SOTELO et al.,
2017).

Estudos de adsorcdo de Pb®* em vermicomposto produzido a partir de lodo de esgoto
urbano em Changsha (China), obteve a capacidade maxima de adsorcdo descrita pelo modelo
de Langmuir de 12,80 mg g™ (HE et al., 2017). Os produtos da compostagem de casca de
pinheiro, de estrume de cabrito e casca de pinheiro, lodo de esgoto e casca de pinheiro
apresentaram capacidade maxima de adsorcao descrita pelo modelo de Langmuir de 7,7; 9,6;
9,2 mg g* para o Pb*, respectivamente (GICHANGI; MNKENI; MUCHAONYERWA,
2012). De acordo com estes resultados, 0 composto obtido pela compostagem de LEI e TCC
apresentou até duas vezes mais capacidade de adsorgdo de Pb?*, em comparacéo com estudos
similares. O grau de polimerizagdo do composto humico apresentado foi de 1,59, e uma taxa
de humificacdo de 91,25% o0 que aponta para maior disponibilidade de moléculas complexas
a partir dos acidos humicos (AMIR et al., 2008). Sabe-se que substancias himicas possuem
macroestruturas complexas, e que dispdem de mudltiplos grupos funcionais, tais como
fendlicos, carboxilicos, hidroxilas, aminas, e que podem interagir com ions metélicos, de

modo a trocar ou compartilhar elétrons. Quando o pH é ajustado préximo a 5,0 tais grupos
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funcionais sdo desprotonados, o que disponibiliza mais sitios negativos e que podem ser

ocupados subsequente por ions metalicos (LOPEZ-SOTELO et al., 2017), isso explica a

melhor capacidade adsortiva do composto himico proveniente do tratamento de LEI e TCC.

Modelos cinéticos de adsorcéo do Pb*" para o composto hiimico

As Figuras 16A e 16B apresentam os resultados de remocdo de Pb* e modelos

cinéticos, respectivamente, obtidos a partir dos resultados do efeito do tempo de contato no

processo de adsorcdo de Pb*".

Figura 16. A) Efeito do tempo de contato no processo de remocéo de Pb?*; B) Modelos cinéticos para o efeito
do tempo no processo de adsorcéo de Pb®*. Tempo de 0 a 1440 min, pH = 5,0; composto = 3,0 g L™; Pb*" = 20,0
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Pode ser observado na Figura 16A que a remocdo de Pb?* aumentou rapidamente
durante 60 min a partir do inicio do contato, alcancando o percentual de remocao de 73,3%.
Ap0s esse periodo, o sistema seguiu lentamente até o equilibrio préximo a 83% com 240 min
de contato, ndo havendo variacdo significava na taxa de remocdo de Pb* em composto
himico apds esse periodo.

Para o estudo com vermicomposto produzido a partir de lodo de esgoto urbano, foi
verificado que o equilibrio de adsorcéo de Pb®* ocorreu em 30 min. Os autores deste estudo
atribuiram a velocidade de adsorcéo a predominancia de troca catiénica (HE et al., 2017).
Para os produtos da compostagem de casca de pinheiro com residuos organicos foi verificado
um répido aumento na adsorcdo Pb?* até 120 min de contato (GICHANGI; MNKENI;
MUCHAONYERWA, 2012). Diversos mecanismos tém sido propostos para explicar a
remocdo de ions metalicos por alteracGes organicas, adsorcéo fisica, quelacdo, troca idnica e
micro precipitacdo (BURAKQV et al., 2018; CAROLIN et al., 2017; IGWE; ABIA, 2007). O
composto obtido pelo tratamento de LEI e TCC apresentou CTC de 605,74 + 26,68 mmol kg
! 0 que representa acima de oito vezes o valor (73,0 mmol kg™) encontrado em estudos com
produtos da compostagem de casca de pinheiro com residuos organicos (GICHANGI;
MNKENI; MUCHAONYERWA, 2012). Materiais com elevada CTC tendem a remover
grandes quantidades de cétions (JANG; SEO; BISHOP, 2005). Assim como na presente
pesquisa, a cinética de adsor¢do ocorre em dois ciclos. O primeiro ocorre geralmente dentro
dos primeiros 60 min de contato e pode ser atribuido a uma rapida difusdo, interacéo e troca
entre os ions da solucdo com a superficie do adsorvente (LOPEZ-SOTELO et al., 2017;
NAIYA; BHATTACHARYA; DAS, 2009). O segundo ciclo envolve uma velocidade de
adsorcdo mais lenta, que corresponde ao tempo de 60 a 240 min de contato entre a solucdo e
0 composto, pode atribuido a difusdo de ions para sitios de dificil acesso no adsorvente ou a
producdo de compostos de coordenacdo (GICHANGI; MNKENI; MUCHAONYERWA,
2012; LEE; YANG, 1997; LOPEZ-SOTELO et al., 2017).

A adsorcdo de Pb?* em composto hiimico desta pesquisa em termos cinéticos, foi
menos eficiente quando comparado a adsor¢do deste mesmo ion metalico ao vermicomposto
proveniente de lodo. Isso pode ser explicado pelo fato do composto obtido pelo tratamento de
TCC e LEI apresentar k, = 0,028 g/mg'min e o vermicomposto apresentar k, = 0,101
g/mg'min, o que indica uma velocidade de adsorcio mais efetiva para o vermicomposto (HE
et al., 2017). Além disso, para o vermicomposto foi descrito uma velocidade inicial de
adsorcdo de Pb** de 27,96 (mg g*/min) e para o composto hiimico de TCC e LEI foi

observado 1,19 (mg g™*/min), o que demonstra que a velocidade inicial de adsorcdo para o
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vermicomposto é mais efetiva. Como o vermicompostagem é um processo que envolve a
decomposicdo por microrganismos (bactérias/fungos) e minhocas, pode ter ocorrido uma
producéo especifica de grupos funcionais ionizaveis, tais como —-COOH, —OH, —-NH e —CO,
que seriam responsaveis pela melhor eficiéncia cinética do vermicomposto. Quando
comparado a velocidade de adsorcdo do composto humico de LEI e TCC com 60 min em
relacdo ao composto proveniente de cascas de pinheiro e residuos organicos com 120 min,
pode ser verificado que a velocidade de adsorcao foi duas vezes mais rapida. A presenca de
sitios hidrofobicos e hidrofilicos na estrutura do composto himico obtido pelo tratamento de
LEI e TCC, associado a diversos grupos funcionais, apresentam propriedades complexantes e
disponibilidade de troca idnica (ZITTEL et al., 2018b), o que explicaria melhor eficiéncia na
adsorcdo de Pb®* em relagdo a compostos de cascas de pinheiro e residuos organicos. Esses
resultados demostram que o tempo para que haja a interacdo do ion metalico com o composto
é inferior a 60 min, o que possibilita sua aplicacdo na remediacdo de aguas naturais
contaminadas, além de efluentes industriais e drenagem de minas acidas de maneira eficaz e
em tempo habil (ZHANG, 2011). Além disso, a utilizacdo do composto himico produzido a
partir de TCC e LEI in natura como adubo organico poderia adsorver quimicamente o ion
Pb%*, que é potencialmente téxico para as plantas e disponibilizar nutrientes como Ca** e K*
por meio da CTC.

Como pode ser observado pela Figura 16B 0 modelo cinético de pseudo segunda ordem
foi o que melhor representa a adsorcéo de Pb** em composto hiimico obtido de TCC e LEI, a
qual apresentou R?*= 0,968. Para o modelo de pseudo primeira ordem, se verificou o valor de
R?= 0,924 e para o modelo de Elovich foi observado R*= 0,924. Além disso, a concentragéo
de Pb** verificado experimentalmente no equilibrio foi de 6,867 mg g, onde os modelos de
pseudo primeira ordem, pseudo segunda ordem e Elovich indicaram que as concentragcdes no
equilibrio seriam de 6,337, 6,512 e 1,750 mg g, respectivamente. Isso indica que valor
obtido para o equilibrio pelo modelo de pseudo segunda ordem, apresentou valor mais
proximo ao obtido experimentalmente.

Para muitos processos de adsorcdo, a cinética de pseudo primeira ordem foi
considerada adequada apenas a 20 a 30 min iniciais do tempo de interacdo, ndo sendo
adequada para uma gama de tempo de contato maior (ALY et al., 2014). A adsorcao fisica
envolve forcas de interacdo moleculares como dipolo permanente e dipolo induzido.
Geralmente este tipo de adsorcdo é mais rapida, ocorrendo com pequena ou sem necessidade
de energia de ativacdo. J& a adsorcdo quimica envolve calor de adsorcdo até 100 kcal/mol, o

que a torna mais lenta comparativamente com a adsorcéo fisica (MCKETTA, 1993), porém
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mais efetiva em termos de imobilizacdo do metal. Além disso, para 0 aumento da
concentracdo inicial do soluto, a correlacdo dos dados experimentais com o modelo de
cinética de pseudo segunda ordem tende a diminuir, enquanto que para 0 modelo de pseudo
primeira ordem tende a aumentar. 1sso ocorre porque 0s sitios ativos sdo rapidamente
saturados, de modo que um modelo de pseudo primeira ordem descreveria melhor o
comportamento da adsor¢cdo (AZIZIAN, 2004). Entretanto, em diversos experimentos
cinéticos similares ao realizado neste trabalho para a adsorcdo de Pb®*, verificaram uma
elevada correlagdo com o modelo cinético de pseudo segunda ordem (GICHANGI;
MNKENI; MUCHAONYERWA, 2012; HE et al., 2017; HO et al., 2017; LOPEZ-SOTELO
et al, 2017; SMOLYAKOV; SAGIDULLIN; CHIKUNOV, 2017; WANG;
TERDKIATBURANA; TADE, 2008; YANG et al., 2016; ZHANG, 2011). A similaridade
encontrada no comportamento cinético da presente pesquisa com os trabalhos descritos pela
literatura pode ser devido a presenca dos grupamentos oxigenados que Sdo0 0S principais
responsaveis pela formacdo de complexos organometélicos (ZITTEL et al., 2018b). Além
disso, os resultados sugerem que o processo de adsorcao foi controlado quimicamente (HO et
al., 2017), o que resulta em um processo mais lento para concentragdes inicias de até 50,0 mg
L™ de Pb*".

5.2.1.2 Caracterizacdo do material antes e apds remoc¢ao dos metais

Analisou-se 0 composto antes e depois da remocdo dos metais, afim de verificar a
efetividade do processo, bem como possiveis mecanismos de interagdo entre Pb* e os
grupamentos quimicos presentes no material.

A Figura 17 apresenta os resultados de FTIR para a anélise do composto humico inicial

e ap6s a remocao de Pbh?*.
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Figura 17. Espectro FTIR normalizado para o composto obtido de TCC e LELI. a) Espectro do composto sem
remocao; b) Espectro do composto com remogao de Pb?*.
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Os resultados de FTIR para o composto humico obtido de TCC e LEI apresentados na
Figura 17(a), mostram uma banda intensa na regido em 3489 /cm referente ao estiramento de
grupos hidroxila O-H ligados em hidrogénio de alcoois, fenois e acidos organicos (AMIR et
al., 2010), e um pico em 2930 /cm de estiramento C-H de grupos metileno, metila e metoxi
(AHMAD et al., 2017). Bandas em ~1654 /cm s&o correspondentes a vibragdes C=0 e COO’
de grupos amidas e cetonas (ALI et al., 2012). Bandas em 1378 e 1008 /cm correspondem a
estiramentos C=C de componentes aromaticos, e grupos carbonilicos O-CH; e C-OH
respectivamente. O pico localizado ~1032 /cm ¢ atribuido ao estiramento C-O de
polissacarideo, estiramento assimétrico de Si - O de silicato (AHMAD et al., 2017; ALl et al.,
2012), e também —C-O-C de carboidratos e éteres aromaticos (AMIR et al., 2010). Além
disso, foi observado um pico em ~850 /cm, que corresponde algumas ligacdes de metal-
halogénio (ALI et al., 2012), dobramento P-H de fosfinas e estiramento P-O em ésteres de
fosfato. Ap6s a remogdo de Pb** no material, pode ser observado uma menor intensidade de
banda na regido de 3489 /cm sugerindo que o Pb** pode ter se ligado & grupamentos —OH. A
diminuigdo do pico ~1700 /cm aponta para reducdo de acido carboxilico ndo ionizado

(CARRASQUERO-DURAN; FLORES, 2009a), o que sugere a producio de anions
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carboxilatos, e posterior complexacdo do Pb?* (HE et al., 2017). Além disso, houve um
declinio na regido em 2930 e 870 /cm, a qual pode estar relacionada & adsorcdo do Pb®* em
componentes alifaticos e a grupos carbonilicos respectivamente.

Os espectros de EDX do composto himico e a fracdo de metais em percentual antes e
depois da remocao de Pb®* s&o mostrados nas Figuras 18A e 18B.

Figura 18. Espectros de EDX do composto hiimico e suas respectivas fracGes de metais em percentual: (A)
composto hiimico antes da remogao; (B) composto hiimico apds remocéo de Ph?".
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Os resultados de EDX da Figura 18A mostram que o composto inicialmente nao
apresenta Pb®*. Entretanto, ap6s o processo de remocdo é possivel verificar a presenca de
Pb** no composto como mostra a Figura 18B, o que demonstra que adsorcédo foi efetiva.
Além da complexagéo do Pb* em grupamentos oxigenados, ha também a possibilidade de ter
ocorrido um mecanismo de troca idnica o entre o Pb** e os cations K* e Ca*? que diminuiram
de 10,27 para 0,85% e de 23,23 para 7,78%, respectivamente.

O composto hamico apresenta diferentes grupos funcionais ionizados, tais como:
carboxila, fendlica, carbonila e nitrogenada. Além disso, a presenca de sitios hidrofobicos e
hidrofilicos na estrutura do composto hdmico apresentam propriedades complexantes e

disponibilidade para que ocorra troca idnica (ZITTEL et al., 2018b).



92

A teoria de Brunauer, Emmett e Teller (BET) € uma extensdo dos fundamentos da
teoria de Langmuir para permitir uma adsor¢do maior, para a formacdo de duas ou mais
camadas na superficie. A teoria leva em consideracdo que as forcas envolvidas na adsorcao
fisica sdo do tipo Van der Waals, e que a adsorcdo ndo estd limitada a formacdo de
monocamada, mas pode continuar e formar multicamadas sobre a superficie do adsorvente.
De acordo com a Unido Internacional de Quimica Pura e Aplicada (IUPAC), os poros podem
ser classificados de acordo com seu diametro em macroporos (>50 nm), mesoporos (2-50
nm) e microporos (< 2 nm). Um material com grande area superficial ndo implica que toda
esta area estd disponivel para adsorcdo; por exemplo, fatores como impedimento estérico e
sitio ndo especifico para o adsorvato podem ser limitantes para o uso do material
(NASCIMENTO et al., 2014).

Os resultados referentes a area superficial, volume e didmetro de poros obtidos por
Brunauer-Emmett-Teller (BET) foram afetados pelo processo de adsor¢do. De acordo com o
BET o material CH pode ser classificado como mesoporoso (diametro 3,326 nm). A area de
superficie BET do composto hiimico diminuiu de 20,62 para 19,48 m%g quando Pb** foi
adsorvido. O volume de poros também foi reduzido de 0,0223 para 0,0209 mL/g, indicando
possivel mecanimo de quimiossor¢do. Por outro lado, o didmetro do poro teve um aumento
pouco significativo (de 3,326 para 3,337 nm), porque o Pb?* blogqueou os microporos e
aumentou a distribuicdo média do tamanho dos poros. Comportamento semelhante foi obtido
no estudo de He et al., (2017), em que a adsorcéo de Pb®*, Cd** e Tetraciclina alterou a area
superficial e volume de poros do vermicomposto. Inicialmente o vermicomposto apresentava
area superficial 37,269 m?/g, volume total de poros 0,088 mL/g e diametro de poro 8,108 nm.
Apos adsor¢do conjunta de metais-Tetraciclina, a &rea superficial diminuiu para 12,547 m?/g e
volume de poros foi reduzido para 0,060 mL/g, justificando que as moléculas de adsorvato
inibiram a adsorcéo de gas N, e apenas parte da porosidade interlamelar foi acessivel. Houve
um aumento no diametro do poro (de 8,108 para 9,287 nm) na adsor¢do conjunta de
moléculas de Pb*, Cd** e Tetraciclina.

A analise conjunta dos dados mostrou que o composto humico produzido a partir do

tratamento de LEI e TCC foi eficiente em adsorver Pb?*.

Teste de lixiviagao
Ap0s estabelecer a condicdo 6tima dos parametros de adsorcdo, secou-se o material
contaminado e realizou-se o teste de lixiviagdo nessa condicdo. A concentragdo de Pb** obtido

no ensaio de lixiviacdo foi 0,5 mg L™, estando de acordo com a NBR 10004:2004 que
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estabelece como limite méximo a concentacdo de 1,0 mg L™ de Pb* no extrato lixiviado.
Pode-se dizer que a taxa de migracdo do Pb?* adsorvido no composto hiimico para solucées
aquosas é baixa (0,5 mg L™).

Quando um residuo, tratado ou ndo, € colocado em contato com um solvente, 4gua por
exemplo, parte de seus constituintes sdo dissolvidos e este processo € chamado de lixiviacao.
Os testes de lixiviagdo desempenham um papel importante na caracterizacdo de residuos,
particularmente em relacdo a avaliacdo de seus impactos ambientais reais e potenciais. Eles
sdo utilizados para estimar a estabilidade quimica dos residuos quando em contato com
solucdes aquosas, permitindo assim verificar o grau de mobilizag&o ou de disponibilidade dos
constituintes. Do mesmo modo, eles podem servir para modelar a migracdo de um
contaminante de uma matriz solida para o0 meio ambiente em condic¢des reais (CAUDURO,
2003).

5.2.2 Estudo de remocéo do Cadmio (Cd?")

5.2.2.1 Otimizacao dos parametros que influenciam a adsorcao

Efeito do pH
Neste estudo a remocao de Cd* utilizando o composto hiimico foi avaliado em funcéo

da variagdo do pH como mostra a Figura 19.

Figura 19- Efeito do pH na eficiéncia de remogdo de Cd**. Condigdes: Cd** = 20,0 mg L™; Composto hiimico =
5,0 g L™; t = 1440 min; pH entre 2,0 e 11,0 (média + DP, n = 3)
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A Figura 19 mostra um aumento significativo na porcentagem de remocdo de Cd** de

20,1 para 86,2% quando o pH aumenta de 2,0 para 3,0. Um declinio na remogao em menores
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valores de pH pode ser atribuido & presenca de fons H* na solucéo, que competem com Cd?*
em sitios ativos contendo grupos funcionais do adsorvente. 1sso resulta em uma repulsdo dos
cations na interface do material, levando a uma reducao na capacidade de ligacao do metal ao
adsorvente (AHMAD et al., 2017; BASU; GUHA; RAY, 2017; SARAEIAN et al., 2018).

A remogdo maxima de Cd** na solucéo foi alcancada entre o pH 5,0 e 8,0 com 92% de
eficiéncia. Quando se aumenta o pH da solugdo acima de 3,0, os grupos funcionais da
superficie (carboxila, hidroxila) tendem a sofrer desprotonacado, o que libera sitios ativos para
adsorver metais, resultando em melhores porcentagens de remocdo (SARAEIAN et al., 2018).

A presenca de diferentes grupos funcionais influencia a remocéo de Cd** na superficie
do composto himico. De acordo com estudos de Zittel et al., (2018a, 2018b) o composto
hdmico obtido de TCC e LEI apresentaram grande quantidade de grupos hidroxila (—OH),
carboxila (—~COOH, —COOCHj3), C — H metila, C-O que podem estar envolvidos na remogao
de Cd**. Pesquisas mostraram que a forma idénica do grupo funcional carboxilico (—~COO-) é
responsavel pela maior adsorcéo de metais entre o pH de 4,0 e 6,0 em biomateriais, tais como
plantas e subprodutos agricolas (HANIF et al., 2007; REDDY et al., 2012).

Em condicGes de pH acima de 9,0 é observado uma reducéo na eficiéncia de remocéao
Cd*". Isso pode ser explicado porque em valores acima do pH 9,0 o hidréxido de cadmio
Cd(OH), torna-se majoritario reduzindo a disponibilidade de fons Cd®* em solucéo
(SARAEIAN et al., 2018).

Ahmad et al. (2017) relatam que cada material tem seu proprio valor de pH para
remocdo maxima de metais em solugdes aquosas, sendo assim, a etapa de otimizacdo de pH
deve ser testada antes de utilizar o material como adsorvente. Isso corrobora com os dados da
presente pesquisa, pois a remogdo maxima de 92% foi encontrada entre o pH 5,0 e 8,0, 0 pH
5,0 foi escolhido como étimo para etapas posteriores, visto que ha diversos trabalhos na
literatura que abordam esse mesmo pH como 6timo, e normalmente &guas residuais séo
encontradas em condigdes similares (BASU; GUHA; RAY, 2017; LIMA et al., 2018;
SARAEIAN et al., 2018).

Efeito da concentragdo de composto himico
A Figura 20 mostra o efeito da concentracdo do composto humico no processo de

remogéo de Cd**.
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Figura 20 - Efeito da concentragdo de composto na remogdo de Cd**. Concentracéo de composto entre 1,0 e
10,0 g L™; pH = 5,0; t = 1440 min; Cd** = 20,0 mg L™ (média + DP, n = 3)
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E possivel observar na Figura 20 um aumento da remogao de Cd** de 87,5 para 92,1%,
quando a concentracdo do composto hiimico aumenta de 1,0 para 3,0 g L™. Isto pode ocorrer
devido a maior disponibilidade de sitios disponiveis para adsor¢do (GARG et al., 2007). O
aumento na concentracdo de composto acima 5,0 g L™ ndo melhora o processo de remocéo de
Cd*, provavelmente devido & saturacdo dos sitios disponiveis para interacdo do composto
com o Cd®* em funcéo da concentracdo fixa em 20,0 mg L™ de Cd**. Resultados semelhantes
foram obtidos por Seremeta et al (2019) que aplicou o composto humico de TCC e LEI na

remocéo de Pb?*, e obteve o valor de 3,0 g L™ na concentracdo de composto como limitante
para adsorcao.

Efeito da concentracéo de Cd**

O efeito da concentracido de Cd®* no processo de remocdo de Cd** é apresentado na
Figura 21.
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Figura 21 - Efeito da concentragdo de Cd**. (Cd*= 2,0 a 50,0 mg L™; pH = 5.0; t = 1440 min; composto
himico=3,0g L™
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Pode-se notar na Figura 21 que um aumento na concentragdo de Cd** de 2,0 mg L™ para
10,0 mg L™ resultou num aumento no percentual de remocéo de 90 para 94%. Concentracdes
mais elevadas do metal ndo acarretou um aumento da remoc¢do do mesmo, provavelmente
porque alcancou o equilibrio devido a saturacdo dos sitios ativos do composto (BASU;
GUHA; RAY, 2017).

Lima et al (2018) avaliaram o uso de compostos organicos derivados de residuos solidos
urbanos para adsorcdo de Cd®*. A remocio méxima obtida no estudo foi de 89,8% utilizando
0 composto denominado WC, em que os autores relatam estar associado a alta presenca de
grupamento carboxila, amina ou grupos hidroxilicos fendlicos na superficie. Estes autores
associaram a propriedade de adsorcdo do material a formacdo de complexos com metal, além
de apresentar caracteristicas como capacidade de troca catiénica (CTC) (340 mmol kg™),
razdo C/N, entre outras propriedades que podem interferir com os potenciais de adsor¢do. Em
contrapartida, o composto produzido a partir de TCC e LEI apresentou uma remogao maxima
de Cd** de 92%, o que pode estar relacionado presenca de estruturas aromaticas condensadas
substituidos com nitrogénio ou oxigénio. Além disso grupamentos carbonilas, &cidos
carboxilicos, esteres ou amidas que sdo capazes de compartilhar elétrons com ions metalicos
presentes neste tipo de material (SEREMETA et al., 2019; ZITTEL et al., 2018b).

Modelos de isotermas de adsorcéo para composto humico
Para avaliar o comportamento de adsorcdo do composto, os dados experimentais foram
analisados de acordo com os modelos isotérmicos de Langmuir, Freundlich e Sips como

mostra a Figura 22.
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Figura 22 - Isotermas de adsorcdo de equilibrio para Cd®". Concentracdo de composto himico= 3,0 g L™
Cd*"=10,0 mg L™; pH = 5,0; t = 1440 min.
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Os parametros de adsorcdo foram obtidos a partir dos dados experimentais adequando-
os aos diferentes modelos. O valor do coeficiente de correlagio ndo se demostrou
determinante para representar o comportamento de adsorcdo do Cd*" no composto, pois 0s
trés modelos avaliados apresentaram o mesmo valor de R? = 0,987. Sendo assim, é necessario
comparar os valores de capacidade maxima de adsorcdo (Qmax), 0S quais foram calculados
pelos modelos de Langmuir e Sips, e obteve-se respectivamente 17,188 e 28,546 mg g™ de
composto humico. Além disso, a literatura relata que quanto menor o valor da constante (K,
Kr, Ks) maior é a correlacdo existente entre o metal com o composto (AHMAD et al., 2017).
Desta maneira, 0 modelo de Sips pode descrever de maneira mais adequada os dados
experimentais obtidos, sugerindo que a adsorcdo ocorre em sitios ativos heterogéneos
(LOPEZ-SOTELO et al., 2017). Isso porque hd uma forte interacdo do metal com o
adsorvente apresentando Ks = 0,126 e a saturagdo ocorre com 28,546 mg de Cd*? adsorvidos
no composto humico. Em um estudo comparativo, Ahmad et al. (2017), avaliaram a aplicacéo
de composto derivado de frutas e vegetais na adsorcdo de Cd?*, e os resultados mostraram que
0 modelo isotérmico foi melhor descrito por Langmuir, relatando que a adsor¢do méxima foi
de 6,35 mg g™ e houve forte correlacdo do Cd** com o composto apresentando K, = 0,16 mg
LY. O modelo de Langmuir baseia-se em uma adsorcio em monocamada sobre uma
superficie, e encontra uma adsorcdo maxima de acordo com a saturacdo dos sitios pelo
adsorvato (ALOMA et al., 2012; DAS; GUHA, 2007). J4 o modelo de Sips sugere um

namero infinito de sitios de ligacdo e adsorcéo, o que descreve um modelo em multicamadas
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(AYAWEI; EBELEGI; WANKASI, 2017; FOO; HAMEED, 2010). Com base nos resultados,
pode-se concluir que o composto humico obtido de TCC e LEI apresenta alta capacidade de
adsorcéo de Cd®* podendo estar relacionado & presenca de estruturas aromaticas condensadas
conjugadas, e substituidos por nitrogénio, oxigénio e carbono que sdo capazes de trocar e
compartilhar elétrons com ions metélicos, podendo ser um material promissor na adsorcao de
Cd*" (SEREMETA et al., 2019; ZITTEL et al., 2018b).

Modelos cinéticos de adsor¢do para composto himico
A Figura 23 mostra os resultados de remocéo de Cd** a partir dos resultados do efeito

do tempo de contato.

Figura 23 - Efeito do tempo de contato no processo de remogéo de Cd**. Tempo: 0 to 1440 min, pH = 5,0;
composto hiimico = 3,0 g L™; Cd** = 10,0 mg L™.
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E possivel observar na Figura 23 que o processo de remocdo foi de 10% de Cd**
adsorvido no primeiro minuto de contato com o composto himico. Com o passar do tempo,
houve um aumento acentuado na remogdo de Cd**, até atingir o equilibrio em 120 min, com
porcentagens de remogdo proximas de 92%. Nos estagios iniciais, a remogdo ocorre
rapidamente devido a disponibilidade de um grande numero de sitios ativos na superficie
adsorvente. Nesta fase, pode-se supor que ocorra adsorcdo passiva do Cd*? por meio de
adsorcdo fisica na superficie do composto ou troca iGnica com o0s outros ions presentes no
adsorvente (AHMAD et al.,, 2017; BASU; GUHA; RAY, 2017; REDDY et al., 2012;
SAEED; IQBAL; AKHTAR, 2005). Ahmad et al. (2017), relataram que um tempo de contato

de 19 horas é necessério para atingir o maximo de remocéo (99%) de Cd** com o composto
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derivado de frutas e vegetais em reator. Em contrapartida, os resultados do presente estudo
indicam que o tempo de contato de 2 h é necessario para obter a maxima remocéo de Cd**,
mantendo todos os outros fatores no nivel 6timo. Isso indica que o equilibrio é estabelecido
em um tempo relativamente menor quando comparado a outros materiais.

Para avaliar os dados experimentais, os modelos cinéticos foram investigados, entre eles
0s modelos de pseudo primeira ordem, pseudo segunda ordem e Elovich, como mostra a

Figura 24.

Figura 24 - Modelos cinéticos usados para avaliar o efeito do tempo no processo de adsorcao de Cd?*,
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A Figura 24 mostra que os dados experimentais que melhor representaram a cinética de
adsorcdo do Cd** no composto foi 0 modelo de pseudo segunda ordem, por apresentar um
valor do coeficiente de correlagdo de 0,992. O modelo de pseudo primeira ordem apresentou o
do coeficiente de correlacdo de 0,983 engquanto o valor obtido no modelo de Elovich foi de
0,905. Além disso, quando se estuda a cinética de equilibrio utilizando 10 mg L™ de Cd**, é
possivel verificar que a concentracdo no equilibrio obtida experimentalmente foi de 2,684 mg
g*, e os modelos matematicos de pseudo primeira ordem, pseudo segunda ordem, e Elovich
indicaram concentraces no equilibrio de 2,594, 2,703 e 2,334 mg g, respectivamente. I1sso
indica que os dados foram mais bem esclarecidos pelo modelo de pseudo segunda ordem. Este
modelo indica que ocorre a predominancia de adsor¢do quimica com compartilhamento ou
troca de elétrons entre o Cd** e o adsorvente (BASU; GUHA; RAY, 2017).
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5.2.2.2 Caracterizagdo do material antes e ap6s remoc¢ao dos metais

A Figura 25 mostra o resultado de FTIR antes e apds remocao de Cd*.

Figura 25. Espectro FTIR normalizado para o composto himico obtido de TCC e LEI. Em preto esta
representado o espectro do composto hlimico sem remogao e em vermelho o espectro do composto himico com
remocao de Cd?*.
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O espectro FTIR é observado com varios picos, demonstrando a natureza complexa da
amostra examinada, com a presenca de diferentes grupos funcionais no composto, tais como
carboxila, hidroxila e amina (BASU; GUHA; RAY, 2017). Apds o processo de remogdo de
Cd** algumas alteracGes no espectro de FTIR da Figura 25 foram perceptiveis. A banda entre
3200 e 3600 cm™ foi minimizada, o que significa a interacéo do grupo hidroxila na ligagdo do
Cd**. Um declinio na regido de 2930, 1024 e 870 cm™, pode estar relacionado & adsorcéo de
Cd*" em grupamentos alifaticos e carbonilicos. Uma reduc&o nos picos entre 1380-1600 cm™
sugerem a participacdo do grupo carboxila no processo de ligagfes coordenadas com o metal
(BASU; GUHA; RAY, 2017; CARRASQUERO-DURAN; FLORES, 2009b; HE et al.,
2017).

Em estudo utilizando composto himico de TCC e LEIl na remocdo de Pb*?
(SEREMETA et al., 2019) verificou-se que os grupamentos carboxilicos e carbonilicos sdo os
principais grupos responsaveis pela ligacdo coordenada do metal ao adsorvente. No presente

estudo utilizando o mesmo composto, porém com o metal Cd*? é possivel notar a maior
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participacdo do grupamento hidroxila no processo de remocéo. Isso pode ser explicado porque
o Pb*? apresenta 132 pm de raio idnico, e tende a se complexar com grupamentos mais
volumosos como COO- e C=0. J4 o Cd*? possui um raio idnico menor (103 pm) e a
formacgdo de ligagdes coordenadas com grupamentos menos volumosos e com menor
impedimento estérico como a OH" é favorecida (DEAN, 1999). Outra evidéncia foi observada
pela isoterma de pseudo segunda ordem que sugere um possivel mecanismo de remocao por
adsorcdo quimica. Para o modelo previsto de pseudo segunda ordem, sugere-se que a remogao
ocorra preferencialmente por compartilhamento ou troca de elétrons entre fons Cd** e os sitios
de ligagdo presentes na superficie do material (SARAEIAN et al., 2018). De acordo com
Pandey et al. (2000), ocorre a participacdo simultadnea de grupamentos hidroxilas fenodlicas e
acidos carboxilicos nas interacdes de acidos himicos com ions metalicos.

Ahmad et al. (2017), avaliaram a aplicacdo de composto derivado de frutas e vegetais na
adsorcéo de Cd?*,de solucdo aquosa, os resultados de FTIR indicaram a presenca de grupos
hidroxila e carboxila no composto em estudo, e que esses grupos podem estar envolvidos na
biossorcdo de Cd*" através de mecanismos de troca iénica e complexacao.

Os elementos presentes no composto em estudo podem ser investigados por anéalise de
EDX (ASUQUO et al., 2017; ASUQUO; MARTIN, 2016; JEON, 2018), como mostra a
Figura 26.

Figura 26 - Espectro EDX do composto hiimico: A: antes da remogao, B: apds remocéo de Cd?*.
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Os resultados do EDX mostraram que inicialmente ndo foi verificada a presenca de

Cd*" no composto, Fig 26A. Entretanto, ap6s realizar o processo de remocao, verificou-se a
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presenca de Cd**, Fig 26B, confirmando remogao de Cd**. Além das ligaces coordenadas de
Cd** em grupos de oxigénio (carbonila, carboxila, hidroxila), é possivel propor um
mecanismo de troca catidnica entre o Cd** e os cations Mg?*, K* e Ca®* que tiveram uma
reducdo em seus percentuais de 2,45 para 0,62%, 10,27 para 0,48% e 23,23 para 3,11%,
respectivamente.

Os resultados referentes a area superficial, volume e didmetro de poros obtidos por
Brunauer-Emmett-Teller (BET) foram afetados pelo processo de remocdo de Cd®*. A 4rea de
superficie BET do composto hiimico diminuiu de 20,62 para 17,92 m%g quando Cd** foi
adsorvido. O volume de poros também foi reduzido de 0,0223 para 0,0201 mL/g, indicando
possivel mecanimo de quimiossor¢do. Por outro lado, o didmetro do poro teve um aumento
pouco significativo (de 3,326 para 3,332 nm), porque o Cd** blogueou 0s microporos e
aumentou a distribuicdo média do tamanho dos poros. De acordo com MORAIS, (2007) o
processo de adsor¢do comumente esta envolvido com materiais porosos. O mecanismo de
adsorcdo em microporos ¢ diferente do que ocorre em poros maiores (Meso e macroporos).
Em microporos a adsor¢do ocorre por preenchimento, sendo o volume do poro o principal
fator limitante. Nos mesoporos, a adsor¢do em mono e multicamadas ocorre na superficie de
suas paredes, completando-se com o preenchimento por condensacdo do adsorvato por
capilaridade. Como a adsor¢do em mesoporos ocorre na superficie das paredes, ndo foi
observado uma diferenca significativa nos didmetros dos poros.

A analise conjunta dos dados mostrou que o composto humico produzido a partir do

tratamento de LEI e TCC foi eficiente em adsorver Cd?*.

Teste de lixiviagéo

O estudo de lixiviacdo foi realizado nas condicdes 6timas de remocéo de Cd*. A
concentracéo de Cd®* obtido no ensaio de lixiviagdo foi 0,27 mg L™, estando de acordo com a
NBR 10004:2004 que estabelece como limite maximo a concentacéo de 0,5 mg L™ de Cd no
extrato lixiviado. Na condicdo estudada este metal também apresentou baixa (0,27 mg L'1)

taxa de migracdo do composto para solucdes aquosas.

5.2.3 Estudo de remocéo do Cromo total (Cr total)

5.2.3.1 Otimizacao dos parametros que influenciam a adsorcao

Efeito do pH
A dependéncia do pH na retencdo de metais esta relacionado com a quimica dos

metais em solucdo, bem como as propriedades acido-base de varios grupos funcionais
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presentes na estrutura dos compostos himicos (BOTERO et al., 2014; BAHEMMAT;
FARAHBAKHSH; KIANIRAD, 2016; LOPEZ-SOTELO et al., 2017). Dentre 0s grupos
funcionais capazes de realizar a remocdo de cromo tem-se carboxilas, aminas, alcodis, fenois,
hidroxilas além de sitios hidrofbicos e hidrofilicos (KLUCAKOVA; VEZNIKOVA, 2017).
Visto que, no meio ambiente e na legislacio CONAMA 357, sdo encontrados teores em
relacdo ao Cr total, ou seja, as duas espécies quimicas do Cr - (Cr(lll) e Cr(VI)) podem
existir, sendo assim, ndo foi realizada a especiacdo de Cr nos estudos de remocdo. Os

resultados para remocdo de Cr total em funcédo da variacdo do pH séo apresentados na Figura
27.

Figura 27-Efeito do pH na eficiéncia de remocéo de Cr total. Condicdes: Cr=20,0 mg L™; composto hlimico=
5,0 g L™; t= 1440 min; pH entre 2,0 a 11,0. (Media +SD, n=3)
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Como pode ser observado na Figura 27, a porcentagem de remocdo de Cr total
aumentou significativamente e alcangou seu maximo (73,7%) quando o pH aumentou de 2,0
para 3,0. Para valores de pH superiores a 4,0 ocorreu um decréscimo na quantidade de metal
removido no CH, até alcancar o pH 10,0 onde uma quantidade infima de Cr foi adsorvida
(2,27%).

Em solugdes aquosas, cromo pode ocorrer em uma variedade de formas quimicas,
como aquo-ions livres, complexos inorganicos (principalmente com hidréxidos, sulfatos,
cloretos) e complexados a ligantes organicos (acidos hiimicos e fulvicos) (Swietlik, 1998).
Em pH relativamente elevado (pH 6,5-14) o Cr(VI) encontra-se na forma de cromato (CrO,*),
em pH 0,7-6,5 como hidrogeno cromato (HCrO4) e dicromato (Cr,0;%), e como &cido
cromico (H,CrO4) em pH <0,7. Ja o Cr(lll) pode existir em solugdo aquosa como Cr”,
espécies hidroxiladas incluindo Cr(OH)**, Cr(OH),", Cr(OH)s;, Cr(OH)s, Cr(OH),*,
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Cr3(OH)s™ e complexados a ligantes mistos, tais como Cr(OH)CI*, Cr(SO4)*. Entre pH 0,1 a
4, o cromo trivalente tende a formar complexos com agentes complexantes hexacoordenados
tais como a agua, amonia, sulfato e acidos organicos. Na faixa de pH entre 4 e 6 tende a
formar produtos de hidrélise como Cr(OH)** e Cr(OH),". A um pH superior a 6, o Cr(Ill)
precipita formando Cr(OH)ss (SWIETLIK, 1998; ScANCAR & MILACIC, 2014;
MARKIEWICZ et al., 2015; LI et al., 2017).

Em solucdes aquosas, 0s ions cromo coexistem em diferentes formas anidnicas, como
Cr,0+%, HCr,07, HCrO4, CrO4* do qual predomina o HCrO4. O efeito favoravel em pH
acido pode ser atribuido ao excesso de ifons H* na solucdo que facilitam a difusio e
consequente adsorcdo dos ions hidrogeno cromato (HCrO,4) na superficie do adsorvente, visto
que essa é a forma predominante de Cr entre pH 1,0 e 4,0. A reducdo da remocdo de cromo
resultante do aumento do pH da solucdo pode ser explicada pela abundancia de ions OH™ em
solucdo, que por sua vez podem competir com os ions de cromato e hidrogeno cromato pelos
sitios de adsorcdo. Como resultado, ocorre um fendmeno de repulsdo eletrostatica
apresentando menores percentuais de remoc¢édo (LABIED et al., 2018; YANG et al., 2018).

Resultados semelhantes foram obtidos no trabalho de Chen; Dou; Xu, (2017) que
aplicaram a biomassa de composto de lodo de esgoto na remocdo de Cr°*. Os maiores
percentuais de remocao de Cr (99%) foram obtidos na faixa de pH de 2,0 a 4,0. Quando o pH
foi superior a 4,0, houve uma reducéo significativa na capacidade de sorc¢ao, cujos resultados
foram explanados de acordo com o potencial terico do eletrodo de reducéo de Cr®* para Cr**
em diferentes condicdes de pH.

Em condicBes &cidas: Cr,0/* + 14H" + 6 =2Cr** + 7TH,0  E0=1,23

Em condicdes alcalinas: CrO,*~ + 4H,0 + 3e” = 2Cr(OH); + 50H"  E6=-0,13

Os autores consideram que em condicdes &cidas, a quantidade de anions Cr®*
adsorvido pela biomassa é o dobro que em condic@es alcalinas, isso porque em pH mais alto
que 6,5, 0 excesso de OH™ pode competir efetivamente com CrO,* pelos sitios de ligacdo,
resultando em um menor nivel de absorcéo de Cr®*. Os autores sugerem que 0s grupamentos
hidroxila, carbonila e metoxi podem estar envolvidos na adsorgéo de Cr®".

Ahmad et al., (2017) relatam que cada material tem seu préprio valor de pH para
remocdo maxima de ions metalicos em solucGes aquosas, sendo assim, a etapa de otimizagao
de pH deve ser testada antes de utilizar o material como adsorvente. Como a remogdo maxima
de 73,7% foi encontrada em pH de 3,0, o mesmo foi escolhido como 6timo para etapas

posteriores.
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Efeito da concentracdo de composto humico

Outro fator que interfere no processo de remocao dos ions metalicos é a quantidade
de adsorvente utilizada, pois influencia na quantidade de sitios ativos presentes e proporciona
fendmenos como associacdo entre as particulas de adsorvente, reduzindo o numero de pontos
de adsorgéo. Os resultados para remogéo de Cr total em funcdo da variagdo da concentragao

de adsorvente sdo apresentados na Figura 28.

Figura 28-Efeito da concentracdo de adsorvente na eficiéncia de remocéo de Cr total. Condi¢bes: pH=3,0; Cr
=20,0 mg L™; t= 1440 min; Concentrac&o de composto entre 1,0 e 10,0 g L™ (Media +SD, n=3)
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E possivel verificar na Figura 28 que a porcentagem de remocdo de Cr total nio
mostrou mudanga significativa com um aumento na concentragdo de adsorvente (~75%).
Realizando uma anélise de variancia (ANOVA) dos dados de remogdo de Cr total avaliando
as cinco concentragdes de composto utilizadas, observou-se que ndo ha diferenca significativa
nos valores obtidos (F calculado = 3,04 < F critico = 5,19 (p calculado = 0,127 > p critico =
0,05) no nivel de confianca de 95%). Ou seja, uma concentracéo de 1,0 g L™ de composto ja é
suficiente para que ocorra um comportamento quantitativo na remocdao de Cr total e sature o0s
sitios possiveis de interacdo. Pensando em uma aplicacdo real, visto que a concentragdo 3 g L
! foi considerada como 6tima na remocdo de Pb*? e Cd*? aplicando composto hiimico de TCC
e LEI, essa mesma condicgédo foi otimizada e aplicada nos estudos de remocdo com Cr total
(SEREMETA et al., 2019).
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Efeito da concentracgéo de Cr total

O efeito da concentracdo de Cr total no processo de remocéo de Cr total é apresentado

na Figura 29.

Figura 29 - Efeito da concentragdo de Cr total (Cr total= 2,0 a 50,0 mg L™; pH = 3,0; t = 1440 min; composto
haimico = 3,0 g L™).

90 +

" - RL

~
o

Remocéo de Cr total (%)
> OO O
o O o
=
——

N W
o
1

o B o
1 1
=

0 2 5 10 20 25 30 40 45 50
Concentracao de Cr total (mg L?)

Pode-se notar na Figura 29 que um aumento na concentragdo de Cr total de 2 mg L™
para 20 mg L™ resultou num aumento no percentual de remocgdo de 16,6 para 71,1%.
ConcentracGes mais elevadas do metal ndo acarretou um aumento da remocdo do mesmo,
provavelmente porgue alcancou o equilibrio devido a saturacdo dos sitios ativos do composto
himico (BASU; GUHA; RAY, 2017).

Em um estudo de adsorcdo de Cr® por carvdo ativado obtido a partir do lodo de
mandioca, os autores Yang et al., (2018), relataram que a taxa de remocdo de Cr diminuiu
quando ocorre um aumento na concentracdo do metal. Os pesquisadores acreditam que
quando a concentracdo do metal é pequena, ha um excesso de locais ativos para adsorcéo
(grupamentos funcionais carregados positivamente) e podem adsorver uma quande quantidade
de Cr®*. Com o aumento da concentracdo do metal, os sitios ativos da superficie adsorvente

tornam-se saturados, resultando em uma taxa de remocéo menor.

Modelos de isotermas de adsor¢ao para composto himico

Os parametros de adsorcao foram obtidos a partir dos dados experimentais adequando-
os aos diferentes modelos isotérmicos de Langmuir, Freundlich, Sips como mostra a Figura
30.
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Figura 30 - Isotermas de adsorcéo de equilibrio para Cr total. Concentracdo de composto hiimico= 3,0 g L™;
Cr=20,0 mg L™"; pH = 3,0; t = 1440 min.
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O valor do coeficiente de correlacio R* determina se os resultados experimentais
correspondem aos calculados a partir dos modelos isotérmicos. Um baixo valor de R? indica
um desvio dos dados experimentais em relacdo aos dados calculados, enquanto um coeficiente
com valor préximo de 1 confirma uma correspondéncia ideal entre esses dois (JEON, 2018).0
valor do coeficiente de correlacdo para os modelos de Freundlich e Sips foram iguais (R*=
0,995) e superiores ao de Langmuir (R°=0,875), ndo podendo ser utilizado como Unico
parametro para representar o comportamento de adsorcdo do Cr total ho composto humico.
Visto que no modelo de Freundlich ndo é possivel calcular a capacidade maxima de adsor¢édo
(Qmax), € a literatura relata que quanto menor o valor da constante (K., K¢, Ks) maior a
correlagdo existente entre o metal com o composto (Ahmad, et al. 2017), realizou-se a
comparagdo dos valores das constantes obtidas no modelo de Freundlich, Sips e Langmuir em
que Ke = 0,70; Ks = 0,0057 e K. = 1,19. Sendo assim, pode-se dizer que o modelo de Sips
descreveu de maneira mais adequada os dados experimentais obtidos, sugerindo que a
adsorcdo ocorre em sitios ativos heterogéneos (LOPEZ-SOTELO et al., 2017), ha uma forte
interacdo do metal com o sorvente (Ks = 0,0057) e a saturacdo ocorre com 14,92 mg de Cr
total/g de composto.

Em um estudo comparativo, Chen; Dou; Xu, (2017), avaliaram a aplicacdo de
biomassa de composto de lodo de esgoto na adsorcdo de Cr e os resultados mostraram que o

modelo isotérmico para Cr®* foi melhor descrito por Langmuir relatando que a adsorcéo
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méxima foi de Quax = 1,87 para Cr®* (R?= 0,982), sugerindo uma adsorcdo monocamada sem
interacdo entre fons adsorventes e adsorvidos. Enquanto o Cr** foi melhor descrito pelo
modelo de Freundlich (R?= 0,964), indicando a possivel sorcdo multicamada de Cr** na
biomassa do composto de lodo de esgoto. A caracterizagdo do processo de adsor¢do mostrou
que a adsorcéo de Cr® na biomassa do composto de lodo de esgoto é seguida pela reducéo
parcial em Cr¥ por grupos hidroxila, carboxila e amino existentes na biomassa.

Com base nos resultados, pode-se concluir que o composto humico obtido de TCC e
LEI apresentou alta capacidade de adsorcio (Qmsx = 14,92 mg g™) quando comparada a
composto de lodo de esgoto (Qmax = 1,87 mg g™?), podendo ser um material promissor na
adsorcéo de Cr total.

Modelos cinéticos de adsor¢do para composto humico

A Figura 31 mostra os resultados de remocao de Cr total a partir dos resultados do

efeito do tempo de contato.

Figura 31 - Efeito do tempo de contato no processo de remogéo de Cr total. Tempo: 0 a 1440 min, pH = 3,0;
composto hiimico =3,0g L™; Cr=20,0 mg L™
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E possivel observar na Figura 31 que o0 processo de remogdo comecou
instantaneamente, em que cerca de 23,6% de Cr total foi adsorvido no primeiro minuto de
contato com o composto humico. Com o passar do tempo, um aumento gradual na sor¢do de
Cr total foi notado, até atingir o equilibrio em 120 minutos, com porcentagens de remocao
chegando a 67,7%. Nos estagios iniciais, a sorcdo ocorre rapidamente devido a
disponibilidade de um grande numero de sitios ativos na superficie adsorvente, nesta fase,

pode-se contar que ocorre a adsor¢do passiva do metal por sorcédo fisica ou troca ibnica com
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0s contra ions presentes no adsorvente (REDDY et al.2012; AHMAD 2017; SAEED et al.,
2005; BASU 2017). A ocupacdo gradual dos sitios, associada a extrema competicdo entre 0s
ions metalicos residuais, nos locais de ligacéo, torna a taxa de adsorcao lenta na fase posterior
do fenémeno de sorcdo. Esta tendéncia de duas fases na cinética de sor¢do também tem sido
relatado na literatura por varios estudos (AHMAD et al., 2017; BASU; GUHA; RAY, 2017;
REDDY etal., 2012; SAEED; IQBAL; AKHTAR, 2005).

Chen; Dou; Xu, (2017) relataram que a taxa de remocdo de Cr®* foi muito réapida
durante as primeiras 24 h alcancando 75% de remocdo, mas 0 tempo de contato necessario
para atingir o equilibrio de Cr®* foi de 48 h e resultou numa eficiéncia de remogéo de 92,5%.
Labied et al., (2018) avaliaram a adsorgéo de cromo hexavalente por carvdo ativado obtido a
partir de um material residual lignocelulésico (Ziziphus jujuba cores). Os autores relataram
que o tempo para alcancar o equilibrio foi de 360 minutos, apds esse periodo a adsorcédo de
Cr®* manteve-se constante e em torno de 60%.

Em contrapartida, os resultados do presente estudo indicam que o tempo de contato de
120 min é suficiente para atingir o equilibrio, porém a maxima remocdo do Cr total foi de
aproximadamente 70% aplicando o composto humico de TCC e LEI, ou seja, o equilibrio é
estabelecido em um tempo relativamente menor comparado a outros trabalhos. Com relacéo a
este metal a remocéo foi comparativamente menor quando comparada ao Pb?** e Cd?*, porém
apresentou resultados pertinentes quando comparados aos da literatura.

Para avaliar os dados experimentais, os modelos cinéticos foram investigados, entre eles
0s modelos de pseudo primeira ordem, pseudo segunda ordem e Elovich, como mostra a

Figura 32.
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Figura 32 -Modelos cinéticos usados para avaliar o efeito do tempo no processo de adsorcéo de Cr total.
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A Figura 32 mostra que os dados experimentais que melhor representaram a cinética
de adsorcdo do Cr total no composto humico foi o modelo de Elovich, por apresentar um
valor do coeficiente de correlacdo (R? = 0,970) préximo de 1 e superior aos modelos de
pseudo primeira ordem (R? = 0,875) e pseudo segunda ordem (R? = 0,940). Além disso,
quando estuda-se a cinética de equilibrio utilizando 20 mg L™ de solugdo de Cr total, é
possivel verificar que a concentracdo no equilibrio obtida experimentalmente foi de 5,802 mg
g™, e 0s modelos matematicos de pseudo primeira ordem, pseudo segunda ordem, e Elovich
indicaram concentragdes no equilibrio de 5,755; 5,998 e 5,770 mg g, respectivamente.
Apesar de ndo haver diferenca significativa entre os dados teéricos, 0 modelo de Elovich
aproximou-se mais com a concentragdo obtida experimentalmente. Este modelo segue um
comportamento de sor¢do quimica, e tem sido aplicado com resultados satisfatorios aplicando

a adsorcdo que ocorre em superficies heterogéneas.

5.2.3.2 Caracterizagdo do material antes e ap6s remoc¢ao dos metais

A Figura 33 mostra o resultado de FTIR antes e apds remocéo de Cr total.
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Figura 33. Espectro FTIR normalizado para o composto himico obtido de TCC e LEIl. Em preto estd
representado o espectro do composto hlimico sem remogao e em vermelho o espectro do composto himico com
remocdo de Cr total.
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No espectro de FTIR sdo observados diversos picos, com a presenca de diferentes
grupos funcionais no composto, tais como hidroxila em 3420 cm™, estiramento C = O de
COOH e carboxila em 1720 cm™, estiramento C — H em 1400 cm™ e um pico em 1050 cm™
que pode ser atribuidos a deformacao de OH, ou ao estiramento de polissacarideos ( CHANG
et al., 2014; WU et al., 2016; BASU; GUHA; RAY, 2017). Apds o processo de remocgédo de
Cr total algumas altera¢bes no espectro de FTIR da Figura 33 foram perceptiveis. A banda
entre 3200 e 3600 cm™ foi deslocada para 3700 cm™, o que significa uma possivel interacio
do grupo hidroxila na ligacdo de Cr total. Uma reducdo nos picos entre 1380-1600 cm™
sugerem a participacdo do grupo carboxila (em menores proporgdes) no processo de ligagdes
coordenadas com o metal (BASU; GUHA; RAY, 2017; CARRASQUERO-DURAN;
FLORES, 2009b; HE et al., 2017).

Seremeta et al., (2019), em estudo utilizando composto humico de TCC e LEI na
remocdo de Pb*? verificou que os grupamentos carboxilicos e carbonilicos séo os principais
grupos responsaveis pela ligacdo coordenada do metal ao adsorvente. Para o Cd*? é possivel
notar a maior participacao do grupamento hidroxila no processo de adsorcao. E para o Cr total
sugere-se também que o grupo hidroxila seja 0 mais favoravel para adsor¢do. Isso pode ser
explicado porque o Pb*? apresenta 132 pm de raio idnico, e tende a se complexar com
grupamentos mais volumosos como COO— e C=0. J4 o Cd*? e o Cr possuem raios idnicos

menores (Cd*?=103 pm; Cr**=61,5 pm e Cd*°= 44 pm) e a formacéo de ligagdes coordenadas
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com grupamentos menos volumosos e com menor impedimento estérico como a OH™ é
favorecida (DEAN, 1999). Outra evidéncia foi observada pela isoterma de Elovich que sugere
um possivel mecanismo de remocéo por adsor¢do quimica. Para 0 modelo de Elovich sugere-
se que a adsorcdo ocorra em superficies heterogéneas, por isso foi possivel observar
alteragdes em picos de hidroxila e carbonila no FTIR, sugerindo que a adsor¢do de Cr total
possa ocorrer nos dois sitios de ligacdo. De acordo com Pandey et al. (2000), ocorre a
participacdo simultdnea de grupamentos hidroxilas fendlicas e é&cidos carboxilicos nas
interacdes de &cidos himicos com ions metalicos.

Chen; Dou; Xu, (2017) de maneira similar sugeriram que os grupos hidroxila, carbonila
e metoxi da biomassa de composto de lodo de esgoto podem estar envolvidos na reacdo de
adsorcéo e reducdo de Cr®, tal conformidade pode ser devido & presenca do lodo de esgoto
utilizado como material organico a ser decomposto e pela formagéo de grupamentos quimicos
semelhantes. Labied et al., (2018) relataram que analise por infravermelho por transformada
de Fourier do adsorvente demonstrou a presenga de grupos funcionais hidroxila e aromaticos
presentes no material lignocelulésico podem estar associados & adsorcdo de Cr®*. Diante dos
resultados obtidos experimentalmente e comparando com a literatura, pode-se atestar que
grupos carbonila, carboxila, hidroxila, fenois presentes na estrutura do composto himico
podem estar envolvidos na remogéo de cromo total.

Os elementos presentes no composto em estudo foram investigados por analise de EDX
(ASUQUO et al., 2017; ASUQUO; MARTIN, 2016; JEON, 2018), como mostra a Figura 34.

Figura 34 - Espectro EDX do composto hiimico. A: antes da remocao, B: apds remocgdo de Cr total.
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Os resultados do EDX mostraram que inicialmente néo foi verificada a presenga de Cr
no composto, Fig 34A. Entretanto, apds realizar o processo de remocdo, 0 espectro 34B
confirmaram a presenca e remocdo de Cr. Além das ligacbes coordenadas de Cr em
grupamentos hidroxila, carbonila e carboxila, € possivel propor um mecanismo de troca
catidnica entre o Cr e os cétions Na*, Mg*", K" e Ca®* que tiveram uma reducdo em seus
percentuais de 1,30 para 0,81%, 2,45 para 0,43%, 10,27 para 0,31% e 23,23 para 2,25%,
respectivamente.

Os resultados de BET foram afetados pelo processo de remocéao de Cr total. A area de
superficie BET do composto himico diminuiu de 20,62 para 15,58 m?/g quando Cr total foi
adsorvido. O volume de poros também foi reduzido de 0,0223 para 0,0181 mL/g,
confirmando o possivel mecanimo de quimiossorcdo. O didmetro do poro também apresentou
um decréscimo (de 3,326 para 3,299 nm), pois o Cr pode ter sido adsorvido na parede do
composto hamico e preenchido internamente o poro, diminuendo dessa maneira o didmetro do
mesmo.

Todos os resultados demostraram que o composto humico produzido a partir do

tratamento de LEI e TCC foi eficiente em remover Cr total.

Teste de lixiviacdo

O estudo de lixiviacdo foi realizado nas condi¢Bes étimas de remocado de Cr total. A
concentracéo de Cr total obtido no ensaio de lixiviagdo foi 0,332 mg L™, estando de acordo
com a NBR 10004:2004 que estabelece como limite maximo a concentagéo de 5,0 mg L™ de
Cr no extrato lixiviado. Apesar da eficiéncia da adsor¢édo de Cr total ser baixa (~70%) quando
comparada aos outros metais avaliados, a taxa lixiviagdo do mesmo também foi baixa (0,332
mg L), indicando que o metal é formente adsorvido no material, confirmando a

quimiossorgéo.
5.2.4 Remocao de Pb?*, Cd** e Cr total utilizando a fracdo AH

Apbs otimizar todos os parametros que influenciam na remocéo dos metais Pb**, Cd*
e Cr total, aplicou-se a fragdo AH na remoc¢é@o dos mesmos, com o objetivo de verificar se as
caracteristicas oruindas de cada material influenciaram no processo de remocédo. A Figura 35
apresenta a remocéo de Pb?*, Cd*" e Cr total respectivamente aplicando o AH comparado ao

CH caracterizado nessa tese.
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Figura 35. Remocéo de Pb®*, Cd®* e Cr total aplicando os materiais denominados CH e AH.
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Os valores de remocdo do material denominado CH utilizado em todo o estudo de
otimizacdo foi plotado na Figura 35, para poder comparar as possiveis diferencas e
semelhancas com a fracdo AH.

Avaliando a remocao do Pb®*, verificou-se que a remocéo foi de 77,4 % (AH) e 84,6%
(CH). A fim de verificar se essa diferenca € significativa, realizou-se uma anélise de variancia
(ANOVA) dos dados. Observou-se que ndo ha diferenca significativa nos valores obtidos (F
calculado = 7,10 < F critico = 18,5 (p calculado = 0,11 > p critico = 0,05) no nivel de
confianca de 95%). Ou seja, para 0 Pb*, aplicando o CH a remoc#o se mostrou eficaz, sendo
assim a etapa de extracdo para obtencdo de AH puro ndo seria necessaria para obter
efetividade na remocéo de Pb?".

Para o Cd**, verificou-se que a aplicacdo do CH acarretou em percentual de remocéo
superior (92,6%) quando comparados ao AH extraido (58,1%). Realizando uma ANOVA dos
materiais avaliados, confirmou-se que ha diferenca significativa entre eles (F calculado = 35,6
> F critico = 18,5 (p calculado = 0,0269 < p critico = 0,05) no nivel de confianca de 95%. As
maiores porcentagens de remogéo de Cd?* utilizando os CH podem ser justificadas porque os
CH séo constituidos de uma mistura das macromoléculas AH e AF, que podem contribuir
para essas taxas maiores de remogéao.

Para o Cr total, foi verificado que o CH exibiu maior taxa de remocéo (73,6%) quando
comparado ao AH extraido (51,7%). A fim de verificar se essa diferenca é significativa,
realizou-se uma analise de variancia (ANOVA) dos dados. Observou-se que ndo ha diferenca
significativa nos valores obtidos (F calculado = 5,42 < F critico =18,5 (p calculado = 0,145 >

p critico = 0,05) no nivel de confianca de 95%. O Cr total apresentou comportamento similar
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ao Pb?*, ou seja, ndo é necessério realizar uma etapa de extracdo para obter taxas de remoc&o
efetivas.

Todos esses dados, demonstram que os CH apresentaram maiores taxas de remogéo de
todos os metais avaliados quando comparados a fracdo extraida AH. Esses resultados
mostraram que ndo é necessario realizar o fracionamento do composto humico para obter
resultados satisfatorios de remocao, e confirmaram a aplicacdo do material compostado como

um novo adsorvente e de baixo custo.

5.2.5 Avaliac&o da remocao considerando a interagdo entre os metais (Cd**, Pb** e Cr total)

O CH utilizado neste estudo foi otimizado para a remocéo de Pb?**, Cd** e Cr total de
maneira isolada. No entanto, em casos de aplicacdo real, a contaminacao por um unico metal
€ incomum, e por esta razdo, a invetigacdo da interacdo dos metais foi necessaria. Em um
sistema multi metais, um metal pode exercer um efeito interativo sobre a adsor¢do do outro,
e/ou competir por sitios ativos na superficie do adsorvente (BASU; GUHA; RAY, 2017).
Desta maneira, o CH foi colocado em contato com uma solucdo metalica contendo diferentes
proporcées de Cd*, Pb?* e Cr total, e em diferentes condicdes de pH. Os valores de pH
escolhidos foram os 6timos na remocdo de Cr total (pH 3,0) , Pb** e Cd** (pH 5,0), e de
aguas naturais (~7,0), respectivamente. Os resultados de remocao multi metais em pH 3,0; 5,0
e 7,0 foram comparados aos maximos de remocdo obtidos para cada espécie isolada, e estdo
apresentados na Figura 36.

Figura 36 — Remogdo multi metais de Pb*", Cd** e Cr total em difetentes condicées de pH (3,0; 5,0 e 7,0)
comparados ao valores de remocéo 6tima de cada espécie metalica.
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Os resultados apresentados na Figura 36 mostraram que para todos 0s metais houve
um pequeno decréscimo na remocdo multi metais comparando com a remocéo 6tima de cada
metal, em todos os niveis de pH avaliados. Para o Pb** a remocéo 6tima e isolada foi de
83,7%, porém quando houve a mistura dos metais na mesma solucdo, a remocao atingiu
percentuais de 80,6; 66,3 e 73,4%, respectivamente para pH 3,0; 5,0 e 7,0. Para estabelecer se
esse decréscimo foi significativo, e a interacdo das espécies acarretou em competicdo entre 0s
fons com consequente reducdo adsortiva, realizou-se uma ANOVA com os dados. Para o
Pb®*, verificou-se que ndo ha diferenca significativa avaliando a remog&o isolada do metal, ou
em conjunto com Cd** e Cr total ((F calculado = 0,251 < F critico = 6,591; p calculado=
0,857 > p critico = 0,05) no nivel de confianca de 95%. Para Cd?*, também a reducdo da
remocao foi observada, de maneira isolada atingiu 93,0% de remocédo, enquanto que em
conjunto, alcangou 84,9; 88,3 e 81,8% para pH 3,0; 5,0 e 7,0, respectivamente. Essa reducao
ndo foi estatisticamente significativa (F calculado = 0,346 < F critico = 6,591; p calculado =
0,795 > p critico = 0,05) no nivel de confianga de 95%, comparando o0 processo de remogao
isolada ou em conjunto. E para o Cr total, comportamento semelhante foi observado, de
maneira Unica, 73,6% de remocéo foi atingido, enquanto que em conjunto, um declinio foi
notado, 67,1% em pH 3,0; 63,6% em pH 5,0 e 65,6% em pH 7,0, ndo havendo diferenca
significativa (F calculado = 0,111 < F critico = 6,591; (p calculado= 0,949 > p critico = 0,05)
no nivel de confianca de 95% do comportamento do metal de maneira isolada ou em solugéo
multi metal. Em geral, a maior capacidade de remocdo é encontrada em sistemas contendo
um anico metal devido ao fato de que os ions metalicos e os grupos funcionais efetivos na
superficie do composto podem ser totalmente contatados (LIU et al., 2018%). O estudo multi
metal apresentou taxas de remocdo inferiores (estatisticamente ndo significativas) quando
comparadas ao estudo mono metalico, indicando que o composto himico pode ser aplicado
como adsorvente em sistemas mais complexos, confirmando que a interacdo das espécies ndo
acarreta competicdo entre os ions metdlicos com os sitios de ligagdo e nem perdas
significativas nos percentuais de remocao.

A espectroscopia de infravermelho (FTIR) foi aplicada para avaliar o comportamento
do CH antes e ap6s remocao multi metais de Pb?*, Cd** e Cr totalem pH 3,0; 5,0 e 7,0 como

mostra a Figura 37.
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Figura 37 - Espectro FTIR normalizado avaliando o comportamento do composto himico obtido de TCC e LEI
na remocao multi metais em diferentes valores de pH. Em azul esta represento o espectro do composto, em
vermelho a remocgéo multi metalica em pH 3,0; em verde em pH 5,0 e roxo em pH 7,0.
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O CH previamente caracterizado (no item 5.1 — caracterizacdo do material) apresentou
claramente, picos referentes a grupos hidroxila, carboxila, anéis aromaticos, cadeia alifatica e
aminas. Algumas mudancas foram verificadas no espectro de FTIR apds remocdo multi
metais em todos os niveis de pH avaliados como mostra a Figura 37. O pico entre 3200 e
3600 cm™ apresentou uma reducdo indicando o envolvimento do grupo hidroxila na ligagdo
do metais. Um declinio na regi&o de 2930, 1024 e 870 cm™, pode estar relacionado & adsorcéo
das espécies em grupamentos alifaticos e carbonilicos. Uma reducdo nos picos entre 1380-
1600 cm™ sugerem também a participacdo do grupo carboxila no processo de remogéo dos
metais. Como a técnica de infravermelho é qualitativa ndo é possivel afirmar os grupos
quimicos que tiveram mais contribui¢cdo na remoc¢do dos metais.

Uma analise EDX foi realizada para avaliar a remog¢do multi metais em pH 3,0; 5,0 e

7,0 cujos resultados estdo expressos na Tabela 11 e Figura 38.
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Tabela 11 — composi¢édo elementar (%) do composto puro, e ap6s remogdo multi metais em pH 3,0; 5,0 e 7,0.

Composto pH 3 pH 5 pH 7
hamico

C (%) 36,49 24,55 13,1 25,2
Na (%) 1,39 1,05 1,1 1,51
Mg (%0) 2,45 ND 0,58 0,61
K (%) 10,27 ND 1 ND
Ca (%) 23,23 1,89 2,05 2,34
Pb (%) ND 0,9 0,64 0,45
Cd (%) ND 0,65 0,63 0,31
Cr (%) ND 0,45 0,14 0,1

ND- ndo detectado

Figura 38 - Espectros EDX do composto apos remocao multi metais em pH 3,0 (A); 5,0 (B) e 7,0 (C).
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Os resultados do EDX da Figura 38 mostraram que no composto puro néo foi verificado

a presenca de nenhuma das espécies avaliadas (Pb**, Cd** e Cr total) (Tabela 11). Entretanto,
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apos realizar o processo de adsor¢do, sinais evidentes no espectro confirmaram a presenca e
remocdo dos metais em todos os pH avaliados. Além da participacdo de grupamentos
hidroxila, carbonila e carboxila na remocéo multi metais, é possivel propor um mecanismo de
troca catiénica entre os metais com os cations Mg, K* e Ca®* que tiveram uma reducio em
seus percentuais inciais 2,45%, 10,27% e 23,23%, respectivamente.

Na literatura poucos trabalhos relatam o comportamento de adsor¢cdo com solugdes
multi metais. Coelho et al., (2016) estudaram a viabilidade de aplicar palha de trigo na
adsorcdo de Cd**, Cu?* e Pb?*. A caracterizacdo do material utilizado como adsorvente
apresentou alto contetdo de C e baixo N resultando numa relacdo C/N de 79,05, a CTC
apresentou valor de 352,0 mmol kg™, e foram encontradas altas concentracdes de K (10,91 g
kgt), Ca (2,21 g kg?), Mg (0,49 g kg*) e Na (0,25 g kg™), indicando possibilidade de
remocdo de metais toxicos. O FTIR da palha de trigo demonstrou a presenca de grupos
funcionais carboxilicos, hidroxilicos e aminicos na superficie do adsorvente. Analisando os
dados de adsorcdo dos metais isoladamente, os resultados indicaram que a adsorcao foi da
ordem Pb*"> Cu?*> Cd** (96,1 %, 81,8% e 81,5%) utilizando 6 mmol L™ de adsorvente. No
experimento competitivo, ou seja, adicionando Cd**, Cu** e Pb* na mesma solucéo, a
adsorcéo foi da ordem Pb%*> Cu*"> Cd** (96 %, 76,5% e 23,4%). Os autores relataram que a
competicdo diminuiu claramente a sor¢do de Cd. Comparando ensaios competitivos e ndo
competitivos, a adsorcdo de Pb** foi equivalente em ambos os tipos de experimentos, a
adsorcdo de Cu®" foi levemente maior no teste ndo competitivo e a sorcdo de Cd?** foi
claramente maior no experimento ndo competitivo. Neste estudo, apenas a adsor¢do de Cd**
foi reduzida quando diversos metais sdo adicionados na mesma solucdo. Basu; Guha; Ray,
(2017), estudaram o comportamento de adsorcdo de cadmio em casca de lentilha, avaliando a
interagdo entre cadmio e chumbo. Os autores relataram que o Pb?* apresentou maior afinidade
pelo adsorvente quando comparado ao Cd®*, e isso pode ser interpretado levando em
consideracdo a eletronegatividade e raios i6nicos dos dois ions metélicos em questdo. Na
literatura ha relatos que a adsorcdo de ions metélicos é diretamente proporcional a
eletronegatividade e aos raios i6nicos, ou seja, quanto maiores os valores, maior a adsorcao.
Sendo assim, os autores inferiram que como o chumbo é mais eletronegativo (2,33) e possuli
maior raio idnico (1,2 A), a captacido do mesmo foi maior do que o cadmio que possui
eletronegatividade de 1,69 e raio i0onico de 0,95. O FTIR mostrou que grupamentos hidroxila,
amino, carboxila, carbonila e grupos fosfato podem estar envolvidos na adsorcdo de Cd**. Os
elementos presentes na biomassa foram investigados por EDX mostraram sinais de C, O, Si,

P, S e Ca na biomassa pura, enquanto o sinal de Ca*" foi substituido por Cd** em biomassa
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carregada de metal, indicando o envolvimento do mecanismo de troca ionica. He et al,( 2017)
avaliaram a adsorcdo simultanea dos metais Pb®* e Cd** e do poluente organico (tetraciclina
(TC)) utilizando como adsorvente o vermicomposto derivado de lodo de esgoto. O adsorvente
foi preparado utilizando lodo de esgoto, coletado da segunda estacdo municipal de tratamento
de 4guas residuais na cidade de Changsha (provincia de Hunan, China), combinado com
minhocas E. fetida, e diferentes materiais aditivos (solo, palha, cinza volante e serragem),
com duracdo de 40 dias. Os resultados de adsorcdo, avaliando os metais isoladamente,
mostraram que a capacidade méaxima de adsorcdo para Pb®*, Cd** e TC foram 12,80, 85,20 e
42,94 mg L, respectivamente, obtidos pela isoterma de Langmuir. Considerando a interacio
das espécies, a capacidade de adsorcdo foi de 2,99, 13,46 e 20,89 mg L, para Pb*, Cd* e
TC respectivamente. A reducdo da capacidade de adsorcdo pode ocorrer devido a competicédo
das espécies pelos sitios de adsor¢édo disponiveis na superficie do vermicomposto. A cinética
de adsorcdo se ajustou bem ao modelo de pseudo segunda ordem, implicando interagédo
quimica entre adsorbatos e grupos funcionais, tais como —COOH, —OH, —NH e -CO,
acarretando na formacdo de complexos organo-metalicos. A FTIR mostrou grupos
carboxilicos funcionais com atomos ionizaveis que favoreceram a interacdo com cations
metélicos, e a ligacdo de hidrogénio exibiu alta eficiéncia para adsorcéo de TC.

Os resultados mostraram que o CH pode ser utilizado como adsorvente de Pb®*, Cd** e
Cr total em sistema multi metais, em diferentes condi¢cbes de pH, sem que haja
comprometimento na remocao dos mesmos e/ou competicdo por sitios ativos da superficie do
adsorvente. Diante disso, a aplicacdo do CH como adsorvente de metais em rios e lago da

regido de Ponta Grossa-PR foi testada.

5.2.6 Aplicacdo do composto himico como adsorvente de metais em amostras ambientais

Diferentemente das condigdes controladas de laboratorio, as amostras reais contem
diversos contaminantes e composic@es, incluindo a espécie de interesse. Assim, antes de
aplicar o CH como adsorvente de metais em amostras ambientais, foi necessario realizar uma
caracterizacdo dos ambientes de interesse, mediante parametros fisico-quimicos. A Tabela 12

mostra os valores obtidos dos parametros de caracterizacdo das amostras de dgua coletadas.
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Tabela 12 - Caracterizacédo fisico-quimica das amostras de agua coletadas em rios e lago de Ponta Grossa.

CONAMA
Ponto 1 Ponto 2 Ponto 3 Ponto 4 Ponto 5 357/2005
pH 6,18 + 0,05° | 7,37 +0,05" | 6,74 +0,04% | 6,73+0,04% | 6,71+ 0,028 6,0-9,0
CE (mScm™) | 0,04+0,00° | 0,11+0,02° | 0,06+0,01° | 0,06+0,01° | 0,27 +0,02*
Nitrogenio -4
Amoniacal | 0,20+0,00° | 4,00+ 0,00% | 2,50+0,00° | 0,67+006° | 3,670,290 | F23MIL N,
(mg L'l) parapH<7,5
Nitrato 0,88 + c 0,88 + B A 1
(mg L) 0,005 0,84 + 0,00 0,005 0,90 +0,01% | 2,98 +0,04" | 10,0 mg L™ N
. 1 42,05 + 123,43 + 133,20 + 107,93 + 204,60+ | 1000,0 pg L™
Nitrito (ug L") | 4 ggp 2,208¢ 6,428 10,36° 6,42 N
Nitrogénio D B 3,57+ 2,53 + A
Total (mg L) 1,87 +0,15° | 4,10+ 0,70 0455 03160 9,83+ 0,29 1,27-2,18
(Frngol_r?) 0,13+0,09* | 0,30 £0,17* | 0,00 +0,00* | 0,03 +0,02* | 0,00 £ 0,00* | 0,05- 0,15
cop(mgL?) | 0% | 7524014% | 663+000° | 572007° | 204010° | 15-200
1 1202,08 + 590,97 + 648,84 + 2691,67 + 1496,06 + 4
Fe(ug L) 30,19° 5,80° 4,07° 17,18 13,395 | 20000mgL
] 42,13 + 5,49 + 5,04 + ]
Cu (ug LY 6,83 + 0,82° 0644 0495 0565 2,60+0,60° | 130pglL*
1 17,33 + 18,42 + 10,23 + 32,63 + 211,05 + 2
e N 1,84%° 1,43° 278 | ‘1063 | 00wl
1 6989,14 + 421,39 + 515,39 + 1667,04 + 37,86 + 4
Al (g L7) 22,20 4,42° 7,18° 16,13° 3,89° 2000 g L
Co(ugL™) | 1,13+0,07° | 1,23+0,15° | 1,32+0,24® | 1,85+0,47° | 535+0,74" | 2000 pg L™
1 54,96 + 60,62 + 4412 + 73,52 + 83,01 + 2
Zn (ug L™) 4,705° 3,4675C 1,36 30578 5.81° 5000 0 pg L
Ni (ug L™ 3,20 £0,50% | 2,44+0,22% | 2,38+0,43% | 3,06+042° | 637+063" | 250pugL™
Cd (ug LY 0,79+0,03° | 1,29+0,12° | 0,26+0,03° | 1,35+0,13° | 578+0,39" | 100pgL™
Cr(ug L™ 1,29 +0,04®% | 0,48 +0,09° | 0,43+0,06° | 4,26 +0,68" | 213+0,12% | 500pugL*
] 352+ 412 + 3,28 + ]
Pb (ug L™ 034°8 09178 2,57 +£0,30° | 597 +0,83" 054%8 330pgL?

Letras diferentes indicam diferencgas significativas entre os tratamentos no nivel de 95% de confianca (p

<0.05) obtido pelo teste de Tukey.

Como poder ser observado na Tabela 12, os valores de pH para as amostras avaliadas
variaram na faixa de 6,18 (Ponto 1) a 7,37 (Ponto 2). Segundo CONAMA 357 (2005) o pH

pode contribuir para a precipitacdo ou solubilizacdo de elementos quimicos tdxicos

(elementos trago) e na solubilidade de nutrientes. De acordo com o0 CONAMA, 357/2005 a

faixa de pH para aguas doces esta entre 6,0 e 9,0. Na literatura, ha relatos da presenca de

aguas superficiais com valores de pH abaixo de 6,0, esse comportamento pode indicar

contaminagdo do corpo d’agua, devido a presenca de atividades antropicas no meio (esgoto
domeéstico, atividade industrial e agricola) (DE OLIVEIRA, CAMPOS e MEDEIROS, 2010).

Os resultados de pH estdo concordantes com a normativa. A condutividade elétrica reflete na

concentracdo de sais nos corpos d’agua, cujos valores obtidos variaram de 0,04 a 0,27 mS cm’

1

, indicando baixa salinidade.

Com relagdo aos teores de nitrogénio amoniacal, nitrato e
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nitrito, os valores obtidos variaram de 0,2 a 4,0 mg L™, 0,84 a 2,98 mg L™ e 42,05 a 204,60
ng L™ respectivamente, estando abaixo dos valores estabelecidos pela resolugio CONAMA
357. A amonia e o nitrito sdo tdxicos aos ambientes aquaticos, mesmo em niveis traco,
enquanto a toxicidade do nitrato é verificada apenas em elevadas concentracdes
(BALDISSEROTTO, 2002). As concentracdes de fosforo variaram de 0,00 a 0,30 mg L™ mas
ndo apresentaram diferencas significativas entre os ambientes avaliados no nivel de confianca
de 95%. O excesso de fosforo em sistemas aquaticos € um dos responsaveis pela eutrofizacdo
devido ao crescimento de algas (KIM et al., 2013), reduzindo a quantidade de oxigénio
dissolvido e ocasionando a morte da fauna aquatica. Com relacdo ao COD, os resultados
apresentaram-se na faixa de 2,94 a 7,52 mg L™. De acordo com a literatura o a matéria
organica dissolvida presente em &guas superficiais é expressa como COD. A presenca de
matéria organica nesses ambientes deve-se as relacdes entre os processos de fotossintese,
metabolismo de organismos, bem como condi¢Ges externas (STUMM e MORGAN, 1996).
Além disso, o teor de COD nas amostras também pode ser um indicativo de presenca de
efluentes no ambiente aquéatico. Dessa forma, as diferencas observadas nas amostras em
relacdo ao teor de COD, pode estar associada a composi¢do natural da amostra, bem como a
presenca de atividades antropicas.

Com relago a presenca de metais nos ambientes avaliados, no ponto 1 foi encontrada
uma concentracdo elevada de Fe (1202,08 ug L™) e Al (6989,14 pg L™), e isso pode estar
relacionado a presenca da ferrovia, tipo de solo da regido e a ampla producdo agricola as
imediacdes do rio. O teor de Fe esta condizente com a legislacdo em todos os pontos, porém o
Al apresentou teores superiores ao estipulado pela resolucio CONAMA em todos os pontos
de coleta com exce¢do ao ponto 5. Esse ponto é um patriménio de recreacdo particular e ndo
sofre interferéncia externa como o esgoto sanitario. No Ponto 2, o Cu se destacou com maior
concentracdo (42,13ug L™) estando acima do estabelecido pela resolucio CONAMA. As
atividades antropicas sdo as maiores responsaveis pelos elevados indices de Cu. O Ponto 3
ndo apresentou concentragdes superiores a literatura, mostrando ser o local de menor impacto
com relacdo & presenca de metais. O ponto 4 apresentou o maior teor de Fe (2691,67 pg L™),
notavel concentracdo de Al (1667,04 pg L) e maiores teores de Cr e Pb (4,26 € 5,97 pug L™)
quando comparado aos outros pontos. A concentracdo de Al encontrada foi cerca de 8 vezes
superior ao limite estabelecido. As rodovias e indUstrias adjuntas ao rio podem ser principais
fonts poluidoras desse tipo de contaminacdo. O ponto 5 apresentou concentragfes
significativas de Fe (1496,06 pg L), Mn (211,05ug L), Co (5,35ug L™) e Zn (83,01pg L™,

mas inferiores ao estabelecido pelo CONAMA.
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Com base na caracterizagcdo fisico quimica dos pontos amostrados, realizou-se a
remocdo de Pb?*, Cd®* e Cr total desses corpos d’4gua, aplicando o composto himico, cujos
resultados estao apresentados na Figura 39.

Figura 39 — Remocéo de Pb2+, Cd®* e Cr total dos rios e lago de Ponta Grossa comparados aos valores de
remocg&o 6timo de cada espécie metalica.
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E possivel observar na Figura 39 que houve variacdo na remocéo de Pb*, Cd** e Cr
total em todos os pontos, quando se compara aos valores 6timos obtidos em experimentos de
bancada. Diversos fatores podem contribuir para tal inferéncia como, presenca da matéria
orgénica natural presente nesses ambientes, presenca de diferentes espécies metalicas,
composicao, etc.

No Ponto 2, o alto teor de COD (7,52 mg L), pode ser um dos responsaveis pela
reducdo de remocdo de todos os metais. A matéria organica natural presente nesses corpos
d’agua (oriunda da atividade geologica e hidrologica, atividade microbiologica e algas) ou
proveniente de atividades antrOpicas (industriais, domésticas e agricultura), estd presente
principalmente por substancias himicas (GENC-FUHRMAN; MIKKELSEN; LEDIN, 2016)
e tendem a complexar os metais antes mesmo da aplicacdo do adsorvente. Diante disso,
menores taxas de Pb®" e Cr total foram adsorvidas pelo composto no Ponto 2.

No ponto 4 e 5, verificou-se que as altas concentracGes de Fe e Al e niveis traco de
Mn, Co e Zn, afetaram negativamente a remocao de Pb?* e Cr total. E possivel que os metais

(Fe, Al, Mn, Co e Zn) tenham sido co-adsorvidos com Pb*" e Cr total e/ou competiram pelos
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sitios quimicos de ligacdo presentes no composto, causando reducéo na remocéo de Pb®* e Cr
total.

E possivel também que o Cr total tenha apresentado baixas taxas de remoc&o nos
pontos 2, 3, 4 e 5 porque o pH dos mesmos foram superiores a 6,71, e a literatura relata que
em pH mais alto que 6,5, o excesso de OH™ pode competir efetivamente com CrO,* pelos
sitios de ligacdo, ocorre um fendmeno de repulsdo eletrostatica e resulta em um menor nivel
de remocéo de Cr(VI) (CHEN; DOU; XU, (2017).

Na literatura ha poucos trabalhos relatando a aplicacdo de adsorventes em aguas
naturais, provavelmente devido a complexidade da matriz e a presenga de interferentes.
Dentre eles, Basu; Guha; Ray, (2017), avaliaram a remogédo de Cd** de efluente real,
aplicando casca de lentilha como adsorvente. As concentraces de cddmio encontradas nos
efluentes foram em 5,76 mg L™ e 6,50 mg L™, respectivamente. O experimento de remocéo
foi executado apds o ajuste do pH dos efluentes para pH 5,0, o pH 6timo para remocdo de
cadmio. Apos a adsorcdo as concentragdes de cadmio nos efluentes foram reduzidas para 0,19
mg L™ e 1,54 mg L™, mostrando que a casca de lentilha pode adsorver eficientemente o Cd®*
a partir de efluentes reais. Sao et al., (2017) utilizaram o arbusto indigena Tinospora
cordifolia como adsorvente de chumbo de efluentes industriais. Na otimizagdo dos parametros
experimentais, o pH otimo identificado foi 4,0, tempo de contato de 60 minutos em
temperatura ambiente (27 £ 2 ° C). Os dados experimentais ajustaram-se bem as isotermas de
Langmuir e Freundlich e a capacidade de adsorcdo de Pb* foi de 20,83 mg g* em modo
batelada. O estudo cinético para adsorcéo de Pb*" segue apenas a taxa de reacéo de pseudo
segunda ordem. Em uma concentracéo de Pb?* de 450 mg L™, o adsorvente apresentou cerca
de 92% de remocdo. Um estudo de interferentes foi realizado, misturando & solucéo de Pb**
diferentes co-fons, como os cétions Cd?*, Cr¥*, Fe?*, Zn**, Mn®*, Cu?* e anions NO,* ", PO, *",
S04 *, CI',com pH ajustado em 4. Verificou-se que a presenca de Cd** e Cu®* afetaram
negativamente a remocéo de Pb** e houve uma diminuicdo na porcentagem de remocéo em
30%. Os autores afirmam que cadmio e cobre foram co-adsorvidos com ions de chumbo,
causando competicdo pelos sitios ativos disponiveis e, diminuindo a remocdo de ions de
chumbo para 62%. Por outro lado, os cations como Fe?*, Ni®*, Mn®*" e Cr** ndo afetaram a
remocdo de chumbo. Da mesma forma, a presenca de anions como cloreto, sulfato, nitrato e
fosfato ndo afetaram a remocéo de ions de chumbo. A aplicagdo do Tinospora cordifolia em
efluentes industriais apresentou reducéo na concentraco de Pb?* de 5,3 para 0,15 mg L™ ap6s

adsorcao.
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Este experimento foi realizado para comprovar a capacidade de aplicacdo do composto
himico na remoc¢do de metais em aguas naturais. Os resultados mostraram gque mesmo em
diferentes condi¢cdes ambientais 0 composto apresentou resultados promissores de remocéo de
metais com percentuais de 40,93 a 80,05% para Pb?*, 20,95 a 66,57% de Cr total e 80,05 a
91,61% para Cd*. Todos os dados confirmaram que o composto hiimico obtido do tratamento
de LEI e TCC pode ser aplicado como um novo adsorvente para metais em aguas naturais,

com resultados satisfatorios na remocéo de Cd?*.
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6 CONCLUSOES

Para um melhor entendimento das caracteristicas do composto himico obtido da
compostagem em reator de lodo de esgoto industrial (LEI) e tabaco de cigarros
contrabandeados (TCC) foi de extrema importancia o processo de extragdo, pois foi possivel
avaliar o composto como um todo, bem como suas fragdes humica e fulvica isoladamente. Os
métodos fisico-quimicos, espectroscopicos e elementares forneceram informacdes qualitativas
e quantitativas que permitiram obter a identidade dos compostos estudados.

O composto apresentou valores de CTC, TH e IH elevados confimando a
humificacdo do mesmo. Os resultados de UV-Vis e FTIR confirmaram a formacdo de um
composto final estavel com estruturas aromaticas condensadas, diversos grupamentos
quimicos como hidroxilas, carboxilas, carbonilas, fendis e presenca de micro e
macronutrientes. Diante de todos o0s parametros analisados, o composto apresentou
caracteristicas interessantes para ser aplicado como adsorvente.

Nos estudos de adsorcdo optou-se por escolher como adsorvente o CH porgque nédo
haveria necessidade de realizar nenhum procedimento de extracdo, reduzindo desta maneira
0s custos do procedimento.

Nos estudos de adsorcdo, a concentracio de adsorvente de 3g L™ foi suficiente para
saturar os sitios de ligacdo disponiveis dos trés metais avaliados (Pb?*, Cd* e Cr total). Para o
Pb”" a maxima adsorcio (82%) foi alcancada em pH 5,0 e tempo de 240 minutos, atingindo a
capacidade maxima de adsorgdo 21,454 mg g, calculada pela equacéo de Sips, e a cinética
teve melhor ajuste utilizando o modelo de pseudo segunda ordem. O Cd** apresentou
méaxima adsorcdo (92%) em pH 5,0 e o tempo necessario para atingir o equilibrio foi 120
minutos. A capacidade méaxima de adsorcdo para Cd?*, foi 28,546 mg g, calculada pela
equacdo de Sips, e a cinética teve melhor ajuste utilizando o modelo de pseudo segunda
ordem. Para o Cr total, o pH 3,0 e tempo de 120 minutos foram necessarios para atingir
méxima adsorcdo (72%). A capacidade méxima de adsorcdo para Cr total, foi 14,92 mg g™,
calculada pela equacdo de Sips, e a cinética teve melhor ajuste utilizando o modelo de
Elovich.

A caracterizacdo do processo de remocao revelou que: pode ter ocorrido mecanismo
de quimiossorgdo, troca idnica entre Pb®*, Cd®* e Cr total com Na*, K*, Ca?* ou complexaco
a grupamentos hidroxila, carbonila e carboxila.

O teste de lixiviacdo permitiu avaliar a estabilidade quimica dos metais sobre o

composto quando em contato com solugdes aquosas, confirmando a imobilizacdo dos
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contaminantes, com taxas de lixiviacdo de 0,5 mg L™ para Pb?*, 0,27 mg L™ para Cd*" e
0,332 mg L™ para Cr total.

Ao comparar a eficiéncia de remogdo, o CH apresentou maiores taxas de remocao
dos metais avaliados (Pb**, Cd** e Cr total) quando comparados & fracdo extraida AH. Esses
resultados, demostraram que ndo é necessario realizar o fracionamento do composto hdmico
para obter resultados satisfatorios de remocdo de metais.

Realizando um estudo multi metais, verificou-se que ndo ocorre comprometimento
na remocao dos metais e/ou competicao por sitios ativos da superficie do adsorvente.

Por fim, aplicou-se o CH como adsorvente de metais potencialmente toxicos em
aguas naturais. Os resultados demonstraram que o composto humico produzido pelo
tratamento de TCC e LEI, além de ter um baixo custo, apresentou uma elevada eficiéncia de
remogdo e pode ser aplicado como um novo adsorvente de Cd*" em matrizes ambientais,

enquanto para o Pb?* e Cr alguns parametros devem ser melhor estudados.

7 IDEIAS PARA TRABALHOS FUTUROS

» Aplicar o CH como adsorvente de outras espécies metalicas e contaminantes
organicos;

» Ajustar a aplicacdo do CH em amostras reais, escolhendo locais mais impactados, e
com maiores variag@es fisico quimicas dos corpos d’agua;

» Propor a destinagdo do composto contaminado com 0s metais removidos nesse
trabalho.
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