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RIBEIRO, Caroline. Estudo do potencial de remoc¢do de metais por calcario dolomitico,
escama de peixe e resina catiénica visando o tratamento da agua residuaria da industria
de baterias. Tese de Doutorado em Engenharia Quimica. Universidade Estadual do Oeste do
Parana. Toledo, PR, 2018.

RESUMO

Este trabalho enfocou na caracterizacdo de um efluente de uma indastria de reciclagem-
recuperacdo de baterias automotivas e na avaliacdo de viabilidade de utilizagdo combinada de
diferentes materiais, um biossorvente (escamas de peixe - ES), um mineral (dolomita - DL) e
uma material comercial (resina catidnica - RC) na remoc¢do de metais pesados. Os materiais
estudados foram caracterizados fisico-quimica e morfologicamente (pH,,., MEV-EDS, FTIR e
DRX) antes e apds sua utilizagdo nos processos de remocgdo visando compreender as
modificagdes ocorridas na sua estrutura. Além disso, a composicao elementar das fases liquida e
solida ap0ds o processo de tratamento foram avaliadas por analise TXRF. O efluente apresentou
carater extremamente acido (pH=1) e presenca de metais pesados acima dos limites da
legislagdo de descarte (Fe, Zn e Pb). Devido as caracteristicas estruturais e seus respectivos
grupos funcionais, cada material adsorvente apresentou comportamentos distintos em solugéo, o
que levou a diferentes capacidades de remocdo e neutralizacdo. A RC apresentou a maior
capacidade de remocdo dos ions metalicos, governada majoritariamente por um processo de
troca idnica. enquanto que a ES e a DL apresentaram menores capacidades de remocao
seguindo fenémenos simultdneos complexos como dissolugdo, complexacdo, precipitacdo e
adsorcdo. Por outro lado, a ES e a DL, apresentaram uma grande capacidade de elevacéo do pH
dos meios extremamente &cidos, relacionado a lixiviagdo dos seus constituintes alcalinos. Ao
considerar a geragdo de lama quimica como um fator chave no trabalho, visando sua mitigacéo e
0 a melhor qualidade do efluente tratado, verificou-se que a aplicacdo desses materiais de forma
sequencial em processo hibrido poderia ser viavel e promissora, considerando as caracteristicas
particulares de cada um desses materiais, tanto na neutralizacdo quanto para remogdo de metais
pesados. Neste sentido, avaliou-se o uso da DL, ES e RC em processos hibridos combinados em
sistema batelada, sendo o processo hibrido DL-RC, o qual empregou a dolomita na
neutralizacdo do efluente até o pH = 5 seguido pela RC para remocéo dos ions metalicos a
combinacdo que apresentou melhores resultados. O processo hibrido DL-RC apresentou as
maiores porcentagens de remoc¢do dos metais (99, 73 e 100%, respectivamente, para Fe, Zn e
Pb), bem como a menor geragdo de lama quimica ao final dos processos. Além disso, a pré-
neutralizacdo (pH = 5 alcangado pela DL) proporcionou uma maior estabilidade quimica da RC.
Posteriormente, empregou-se o processo hibrido DL-RC em leito fixo avaliando-se, ainda, a
possibilidade de ciclos de adsor¢ao-dessor¢do visando a reutilizacéo da resina e recuperagdo dos
metais pesados. ldentificou-se diferentes afinidades de cada ion metalico com a RC para o
sistema multicomponente (Pb > Fe > Zn), associadas as propriedades de cada espécie como raio
de hidratacdo, valéncia e eletroafinidade. Verificou-se a possibilidade do uso da RC em reciclo,
atingindo-se capacidades de remocao similares ao ciclo anterior e compativeis com o0s niveis de
descarte de legislagdo em termos de concentracdo de metais pesados bem como de pH. Tais
resultados evidenciam o potencial do processo hibrido de tratamento, no entanto, as condigdes
operacionais do leito fixo como a altura do leito e vazdo volumétrica ainda podem ser
otimizadas visando a maximizagdo da eficiéncia de transferéncia de massa no leito. Desta
forma, considerando-se que o processo hibrido DL-RC foi capaz de contornar a problematica do
tratamento de tais efluentes dado seu carater extremamente acido e a complexa composicdo
multicomponente de metais pesados em solu¢do o processo pode ser considerado viavel em
termos técnico-operacionais. No geral, o uso cooperativo entre DL e RC em processo hibrido
apresenta notavel potencial na neutralizacdo e tratamento de metais pesados provenientes da
industria de reciclagem de baterias.

Palavras-chave: metais pesados, aguas residuarias de baterias, caracterizacdo de materiais,
processos hibridos de remocdo, eficiéncia de remogéo.
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ABSTRACT

This work focused on the characterization of an effluent of a recycling and recovery industry of
automotive batteries and on the feasibility evaluation of different materials, a biosorbent (fish
scales - FS), a mineral (dolomite - DL) and a commercial material (cationic resin - CR)
combined use in the removal of heavy metals. The studied materials were physico-chemically
and morphologically characterized (pHpzc, MEV-EDS, FTIR and XRD) before and after their
use in the removal processes in order to understand the structural modifications of the materials.
In addition, the elemental composition of the liquid and solid phases after the treatment process
were evaluated by TXRF analysis. The effluent presented an extremely acidic characteristic (pH
= 1) and the incidence of heavy metals above the legislation discharging limits (Fe, Zn and Pb).
Due to the structural characteristics and its respective functional groups, each adsorbent material
presented different functional groups and different behavior in solution, which led to different
removal and neutralization capacities. The CR presented the highest removal capacity of the
metallic ions, mainly governed by an ion exchange process. Whilst the FS and DL presented
lower removal capacities following complex simultaneous phenomena such as dissolution,
complexation, precipitation and adsorption. On spite of that, the FS and DL presented a great
neutralization capacity (i.e. pH elevation of the extremely acidic medium), related to the
leaching of its alkaline constituents. By considering the generation of chemical sludge as a key
factor in the work, aiming its mitigation and the better quality of the treated effluent, it was
verified that the sequential application of these materials in hybrid process could be a promising
and feasible alternative, by taking advantage of the particular characteristics of each material
both in the neutralization and heavy metals’ removal. In this way, the use of DL, FS and CR in
combined hybrid processes was evaluated, initially in batch system. Amongst the evaluated
ones, the DL-CR hybrid process, in which the dolomite was used for the effluent neutralization
up to pH = 5 followed by CR for the metallic ions removal presented better results. Therefore,
the DL-CR hybrid process showed the highest percentages of metal removal (99, 73 and 100%,
respectively, for Fe, Zn and Pb), as well as the lowest generation of chemical sludge by the end
of the processes. In addition, the pre-neutralization (pH = 5 achieved by the DL) provided
greater chemical stability of the CR. Subsequently, the DL-RC hybrid process was employed in
fixed bed, evaluating the possibility of adsorption-desorption cycles aiming at the resin reuse
and recovery of heavy metals. Different affinities of each metal ions by the RC for the
multicomponent system (Pb> Fe> Zn) were identified, which were associated with the
properties of each species as radius of hydration, valence and electron affinity. The possibility
of the RC use in recycle was verified, in which similar removal capacities to the previous cycle
and compatible with the levels of disposal of legislation - in terms of concentration of heavy
metals as well as pH - was reached. These results demonstrate the potential of the hybrid
treatment process, however, the fixed bed operating conditions such as bed height and
volumetric flow still can be optimized in order to maximize mass transfer efficiency in the bed.
Therefore, considering that the DL-RC hybrid process was able to overcome the treatment
drawbacks of such type of effluent, due to its extremely acidic character and the complex
multicomponent composition of heavy metals in solution, the process can be considered viable
in technical and operational terms. In general, the cooperative use between DL and RC in hybrid
process presents a remarkable potential in the neutralization and treatment of heavy metals from
the battery recycling industry.

Keywords: heavy metals, battery wastewater, materials characterization, hybrid removal
processes, removal efficiency.
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1. INTRODUCAO

As baterias automotivas de chumbo-4acido sdo o sistema de bateria mais
difundido no cenéario mundial. Com base no seu uso extensivo, o destino das baterias de
chumbo-acido é uma grande preocupacdo ambiental devido a uma alta toxicidade de
metais (BAHADIR et al., 2007), e também pela caracteristica extremamente &cida. A
exposicdo prolongada de humanos sob a influéncia desses metais pode causar
nefropatia, diminuicdo do desempenho dos sistemas nervosos e afetar
significativamente o desenvolvimento do cérebro de uma crianca (GOTTESFELD and
CHERRY, 2011; NEEDLEMAN, 2004).

Embora as tecnologias tradicionais de reciclagem de sucata de metais através da
fundicdo sejam relativamente consolidadas, a poluicdo causada por esses materiais
ainda € relevante (SUN et al., 2017). As deficiéncias na infraestrutura de gerenciamento
e logistica destes materiais e processos de tratamento ineficientes, podem ser
comumente percebidas, o que causa poluicdo secundaria durante o processo de
reciclagem.

No do Brasil, as agéncias reguladoras de monitoramento ambiental tém uma
capacidade limitada para controlar as atividades poluidoras. Neste contexto, diferentes
estudos relatados evidenciam que 0s processos de reciclagem de baterias de chumbo-
acido sdo comumente realizados de forma ambientalmente inadequada ou ineficiente.
Em muitos casos, as empresas que realizam essas atividades possuem instalacbes
precérias, sem equipamentos de controle de poluicdo (MILANEZ AND BUHRS, 2009;
QUITERIO et al., 2006). Em 2010, a Politica Nacional de Residuos Sélidos (PNRS -
2010) foi implementada no Brasil. Ao longo de varios regulamentos, a logistica reversa
e a responsabilidade compartilhada foram alguns dos destaques desta estrutura
regulatoria, na qual os fabricantes, importadores, distribuidores, revendedores de
baterias e acumuladores sdo responsaveis por estruturar e implementar sistemas de
logistica reversa. Assim, 0s produtos apos a sua utilizacdo pelo consumidor devem ser
devolvidos, independentemente do servico publico de limpeza urbana e gestdo de
residuos sélidos (de acordo com o artigo 33 - PNRS).

Entre as tecnologias mais populares que prevalecem no tratamento desses
efluentes, metodos como a precipitacdo quimica, troca ionica, filtracdo, decantacéo,
neutralizacdo, tratamento eletroquimico e recuperacdo evaporativa podem ser

destacados (SUN et al., 2017). No entanto, dependendo das caracteristicas das aguas
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residuais, esses processos podem ter desvantagens significativas, como a remogéo de
metal incompleta, demanda de equipamentos caros, sistemas que consomem grande
quantidade de energia e a geracdo de residuos secundérios, além da geracdo de lama
toxica ou outros residuos no ar e no solo que exigem novas etapas de tratamento. A
precipitacdo quimica destaca-se como um dos métodos de tratamento mais amplamente
utilizados em efluentes industriais devido ao baixo custo e simplicidade. No entanto, a
precipitagdo quimica apresenta como desvantagem a geracdo de grandes volumes de
lama complexa e a baixa eficiéncia para tratamento de solugbes metalicas em
concentracdes baixas (ABDOLALI et al., 2017; BAHADIR et al., 2007).

Tecnologias mais eficazes que podem reduzir as concentragcbes de metais
pesados a niveis ambientalmente aceitaveis e a precos acessiveis sdo necessarias (SUN
et al., 2017; Ambrose et al., 2014; MARUTHAMUTHU et al., 2011; BAHADIR et al.,
2007). Os processos de sorcdo tém sido amplamente utilizados como métodos
alternativos no tratamento de metais pesados, visando alta capacidade de adsorcéo e
economicamente viavel (Pehlivan et al.,, 2009). Varios materiais adsorventes
disponiveis localmente e em quantidades abundantes foram estudados e relatados em
outros trabalhos, como por exemplo: minerais de rocha (WU et al., 2017; SALAMEH et
al., 2015; PADILLA-ORTEGA et al., 2013); residuos agricolas e industriais (Abdolali
et al., 2017; FARNANE et al., 2017); ou mesmo materiais comerciais, tais como silica
gel, resinas e zeoblitas (BENTO et al., 2017; BHATT & SHAH, 2015).

Apesar da extensa quantidade de estudos de adsorcdo de metais pesados
relatados na literatura, ha ainda poucos estudos que abordam a investigacéo das espécies
liberadas dos materiais adsorventes para a fase liquida, bem como uma avaliacdo
abrangente da qualidade da agua e das lamas geradas durante o processo. Além disso,
uma comparacdo de materiais de diferentes fontes para um mesmo efluente pode
contribuir na compreenséo dos mecanismos envolvidos no tratamento de um sistema téo
complexo para cada material, uma vez que varios fendmenos podem ocorrer
simultaneamente no processo.

Tendo em vista as desvantagens destacadas acima na area de pesquisa analisada,
neste trabalho apresentamos a caracterizagao do efluente de uma industria de reciclagem
de baterias automotivas e um estudo de viabilidade de trés tipos de materiais
adsorvente, um biossorvente, um mineral e um comercial, na remog¢do de metais
pesados de solugdes mono e multicomponente com base nas propriedades do efluente

real, juntamente com uma avaliacdo da composi¢do quimica do efluente tratado e das
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lama gerada. Para isso, todos os materiais, bem como as fases solida e liquida do
processo foram caracterizados fisico-quimicamente e morfologicamente visando uma

melhor compreensao dos mecanismos envolvidos no processo.
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2.

OBJETIVOS

2.1. Objetivo geral

Este trabalho teve como objetivo propor o tratamento do efluente de baterias
contendo metais pesados, utilizando materiais de diferentes origens (escama de peixe,
dolomita e resina comercial), visando avaliar a capacidade de remocdo de metais
pesados a estabilidade fisica e quimica destes materiais durante o processo de

tratamento.

2.2. Objetivos especificos

- Caracterizar de um efluente industrial de baterias automotivas quanto ao pH e
concentracdo de metais pesados;

- Avaliar a capacidade de remocdo dos metais pesados pelos trés materiais, escama
de peixe, dolomita e resina, bem como realizar caracterizacdo fisica, quimica e
morfologica para avaliar suas propriedades, e a sua estabilidade durante os
processos de remogéo.

- Avaliar os mecanismos envolvidos no processo de remocdo para cada um dos
materias utilizados;

- Avaliar da viabilidade técnica, econbmica e ambiental dos processos hibridos
utilizando materiais de forma sequencial na remoc¢éo de metais pesados, objetivando

alcancar os limites exigidos pela legislacdo, bem como a reducdo da lama gerada;
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3.

REVISAO BIBLIOGRAFICA

3.1. Baterias automotivas de chumbo-acido

Baterias, pilhas e acumuladores sdo denominagfes dadas a tipos distintos de
fontes ou dispositivos que permitem a liberacdo direta de energia elétrica a partir de
uma reacdo quimica. Para alguns, o termo bateria representa um conjunto de pilhas.
Para o grande publico, bateria representa qualquer tipo de gerador eletroquimico.
Definigdes, tipos, informacbes sobre composi¢cdo, funcionamento, tecnologias, usos e
outros tantos aspectos sobre pilhas e baterias estdo disponiveis quaisquer tipos de
literatura (FURTADO, 2004).

Os termos bateria e pilha sdo usados, sem distingcdo, para representar o
dispositivo formado por dois terminais ou eletrodos metalicos, imersos em eletrdlito de
fase aquosa, ou imobilizado por gel, ou separado por filtro microporoso, dispostas
dentro de uma caixa de polipropileno. A liberacdo de energia ocorre entre os polos: o
positivo (catodo) € reduzido pela absorcdo de elétrons liberados pela oxidacdo do
negativo (&nodo). A Figura 3.1 apresenta uma bateria de chumbo-acido e seus

componentes internos.

Pélos positivo/negativo

Pacote de placa positiva Yalvula

Placa positiva

\ Papel separador

NCIOPOroso Polo negativo

.’
18
!

‘_: ;

Pacote de placas negativas

Placa negativa

Grades expandidas em
ligas de Pb/Ca ou Pb/Sr

Figura 3.1. Bateria automotiva de chumbo 4cido (OSORIO et al., 2008; Adaptado).
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Dessa forma, os elétrons produzidos no anodo séo usados em circuito externo. A
maior quantidade de ions positivos é produzida pelo eletrodo de maior solubilidade no
eletrolito. Entdo, os ions positivos liberados em menor quantidade pelo outro eletrodo
criam a diferenca de potencial entre os dois terminais. A voltagem entre os terminais da
bateria depende da combinagdo de materiais que constituem os eletrodos. A conexao
entre os dois terminais da bateria provoca a reagdo Oxido-reducgdo até o esgotamento da
capacidade de carga (FURTADO, 2004).

Em sua maior parte, as baterias atuais sdo denominadas células ou ainda pilhas
secas, pela substituicdo do eletrolito de fase aquosa por material imobilizador gelificante
ou por separacado atraves de microporos. Algumas baterias liberam altas cargas (como as
de Niquel-Cadmio e Chumbo acido) — que podem causar danos a metais, a ponto de
fundi-los e provocar incéndio — enquanto outras geram cargas baixas.

As baterias primarias sdo geradores ndo recarregaveis, apos o esgotamento da
capacidade de geracdo de energia. As secundarias suportam diferentes recargas, atraves
da introducdo de energia no dispositivo, o qual acaba sendo, portanto, um acumulador
(DIVYA & OSTERGAARD, 2009). Do ponto de vista de eficiéncia no desempenho, as
baterias primarias oferecem menos problemas de manutencdo e operacdo do que as
secundérias. Do ponto de vista de consumo de material, a situagdo é o inverso. A
classificacdo das baterias é feita de acordo com o tipo de material do eletrodo e do
eletrolito, e ainda o formato e dimensdes do dispositivo (FURTADO, 2004).

De modo geral, baterias e acumuladores sdo considerados fontes essenciais para
a sociedade humana, no uso de grande variedade de equipamentos e utensilios
domeésticos e profissionais e do que a sociedade ndo abre mao. No setor industrial, sdo
inimeros 0s setores nos quais ha intima correlacdo entre as tecnologias de processos e
de produto e a geracdo de energia por diversos tipos de baterias, especialmente em
automacdo e a transmissdo de dados e informacgdes. Em vérias situacfes, 0 uso de
baterias faz parte de sistema de energia limpa, como no caso de motores e, em
particular, os motores veiculares. Em contramdo, a expansdo de uso de baterias
acompanhou ou tornou-se parte inerente de tecnologias de autodependéncia que
condicionaram o modo de vida e o consumo mandatario, principalmente quando os
dispositivos sdo embutidos em outros produtos.

A bateria de chumbo-acido é um sistema de bateria bem estabelecido e ainda
mantém uma grande parte do mercado de baterias hoje em dia e de forma intensiva,

usado em sistemas automotivos, de reserva de energia e equipamentos estacionarios

19



(AMBROSE et al., 2014). As vantagens das baterias de chumbo-acido sdo o baixo custo
fabricacdo, alta seguranca operacional, implementacdo relativamente portétil e
tecnologia de reciclagem relativamente estabelecida, comparando com outros sistemas
de bateria (SUN et al., 2017).

3.2. Reciclagem e recuperacéo de baterias automotivas

De modo geral, as baterias sdo motivo de preocupaces socioambientais
decorrentes de dois fatores fundamentais: o crescente volume de dispositivos
comercializados anualmente, dos quais grande porcentagem vai para o lixo domiciliar e
0s impactos socioambientais gerados pelos eletrodos metalicos, eletrélitos e materiais
usados nas embalagens das baterias, principalmente por causa da persisténcia ambiental,
deposicdo e concentracdo em sedimentos, lixos e a bioacumulacdo em tecidos de
animais (FURTADO, 2003).

3.2.1. Sistemas de coleta e triagem de baterias

A disposicéo final das baterias estd associada a gestdo ambiental de residuos
municipais, que inclui diferentes programas de coleta e sistemas classificagdo de
bateria. Um estudo de avaliacdo do ciclo de vida realizado pela consultoria ambiental
ERM em nome do governo britanico confirmou que a reciclagem de baterias gera
beneficio ambiental, especialmente quando usando tecnologias de recuperacdo de
material existentes, como na inddstria siderdrgica. Isto também é vaélido para a
reciclagem de outros sistemas de bateria como Ni/Cd, e baterias de Li. No entanto, 0s
impactos no ambiente causados pelas atividades de coleta, principalmente associadas ao
transporte, superam os beneficios resultantes da reciclagem. A fim de beneficiar o meio
ambiente, a tarefa €, portanto, minimizar o impacto associado a coleta. Isso seria
possivel integrando coleta dessas baterias com outros fluxos de residuos e separar 0s
materiais para posterior reciclagem na industria siderurgica (BERNARDES et al.,
2004).

O objetivo € minimizar a impactos unindo o transporte coleta convencional a
coleta das baterias, permitindo entdo a reciclagem de baterias usadas. Este tipo de
abordagem tem um beneficio significativo para o meio ambiente e a economia, uma vez

que evita Emissdes de transporte. Primeiros exemplos de "Gestao residuos integrados"
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sdo vistos em varios paises. Em alguns destes, 0 mesmo caminhdo, que recolhe o papel,
coleta as baterias também. A recolha de baterias, pilhas e de aparelhos elétricos é ja vem
ocorrendo em diferentes paises e o0s resultados dependem principalmente do

comportamento dos consumidores e dos fabricantes.

3.2.2. Processo de separacdo, esgotamento e recuperacado dos componentes

A bateria 4cida de chumbo € um produto industrial complexo, composto por
varios materiais diferentes (JOLLY & RHIN, 1994). E constituida de componentes
metalicos, solucdo acida, plasticos e polimeros. Muitas empresas atuam no mercado,
nédo apenas como fabricantes e fornecedores desse produto, mas sim com a reciclagem e
recuperacdo das baterias como um todo.

Na reciclagem de baterias chumbo-acido, estdo envolvidas cinco etapas:

(i) Trituragdo e separacdo do plastico;

(i) Esgotamento do &cido;

(iii) Fuséo do chumbo em forno rotativo;

(iv) Separacdo e destinacdo da escoria de fundicéo;

(v) Refino do chumbo.

Como subprodutos do processo obtém-se uma solucédo eletrolitica que é tratada
em uma estacdo de tratamento de efluentes (ETE), a escéria de fundi¢do que pode ser
armazenado em um aterro de residuos perigosos controlado e os particulados que
geralmente sdo armazenados em um baghouse e reutilizados no processo devido sua alta
concentracdo de Pb. O fluxograma (Fig. 3.2) apresenta as etapas de reciclagem de uma
bateria de chumbo &cido.

Em processos modernos de abertura e quebra da bateria, o contato humano €
geralmente minimo, pois sdo realizados em dispositivos mecanizados e confinados.
Entretanto, dependendo do processo utilizado, as fontes comuns de impacto ambiental
sdo: poeiras contaminadas com chumbo e eletrélito acido; chumbo particulado; detritos
contaminados. O processo de reducdo do chumbo consiste em isolar o chumbo metalico
da mistura de varias substancias obtidas da sucata de bateria: chumbo metalico, o0xido
de chumbo (PbO), sulfato de chumbo (PbSQO,) e outros metais, como calcio, cobre,

prata, antiménio, arsénio e estanho.
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Figura 3.2. Fluxograma do processo de reciclagem das baterias de chumbo &cido.

Dentre as fontes comuns de impacto ambiental do processo recuperagao
destacam-se (KREUSCH et al., 2007):
(i) Rejeitos contaminados com chumbo;
(ii) Poeira contaminada com chumbo (dos filtros);
(iii) Emisséo de SO;
(iv) Emisséo de compostos clorados;
(v) Producéo de escoria;

(vi) Descarte do liquido acido.

Na literatura estima-se que em média sdo gerados cerca de 300 — 350 kg de
escoria para cada tonelada de chumbo metélico produzido, e cerca de 5% dessa escoria
sdo compostos de chumbo. O objetivo do processo de refinamento € remover quase todo

o0 cobre, antimonio, arsénio, e estanho restantes, transformando o chumbo duro ou
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antimonial, em chumbo mole. Esse processo pode ser muito poluente se nenhuma
medida de controle for tomada.

O chumbo é o quinto metal mais abundante do planeta. Através dos séculos,
devido as suas propriedades particulares, este metal tem numerosas aplicacdes, e a
principal delas atualmente tem sido a fabricacdo de baterias automotivas. Além de
importacéo, o abastecimento do mercado brasileiro de chumbo e de suas ligas é feito
principalmente pela produgdo de chumbo secundario decorrentes principalmente da
reciclagem de baterias automotivas (MA & QIU, 2015).

3.2.3. Importéncia e necessidade da reciclagem das baterias

Devido as exigéncias de controle ambiental e a preocupacéo da sociedade com a
salde, os atuais sistemas de producdo de chumbo ndo atendem adequadamente as
legislagdes, e por isso, somente no Brasil, foram fechadas empresas que em conjunto
produziam 60.000 toneladas deste metal por ano e eram fontes diretas de emprego para
600 familias. Em 1995, com o encerramento das atividades da Plumbum Mineracéo e
Metalurgia S/A, na época a Unica empresa produtora no Brasil, a producdo nacional de
chumbo primario obtido do processamento de concentrados, quase que se extinguiu. As
reservas de minério de chumbo conhecidas no pais sdo pequenas e de baixo teor. Este
fato, aliado principalmente ao alto custo de infra-estrutura portuaria, a elevada carga
fiscal, ao alto custo dos juros internos para o financiamento da producédo e a protecédo
alfandegéria insuficiente, resulta em desestimulo para a existéncia de uma inddstria de
chumbo primério no Brasil (FERRACIN et al., 2002).

Cerca de 30% do chumbo de mineracdo se torna fonte da industria
transformadora de baterias, na qual a bateria de chumbo-acido representa cerca de 60%
das baterias vendidas em todo o mundo (MA & QIU, 2015; KREUSCH et al., 2007).
No Brasil, a producdo anual de baterias automotivas é de aproximadamente 15 milhGes
de unidades, das quais 150.000 ton de chumbo podem ser recuperados. De acordo com a
Resolucdo N° 257 do CONAMA (BRAZIL, 2005), os fabricantes e fornecedores sdo
responsaveis pelo recolhimento e reciclagem de pilhas e baterias usadas, incluido as
baterias de chumbo-4cido, com o objetivo de aumentar o reuso de chumbo, uma vez que
a reciclagem se aplica a praticamente 100% destas baterias (FERREIRA et al., 2007).
Em sua estrutura interna uma bateria contém mais de 90% de chumbo metalico e pode

ser imediatamente fundida. O chumbo pode ser reciclado seguidas vezes, obtendo-se um
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metal secundario similar ao metal primario, desde que seja utilizada a tecnologia
apropriada. A nivel mundial o percentual de reciclagem de chumbo estd em torno de
60%. No Brasil, este valor oscila entre 70% e 80% (MATOS & FERREIRA, 2007).

Apesar de 0 processo de recuperacdo de chumbo de baterias de chumbo-acido
ser realizado quase que em toda a gama produzida, a decomposi¢do de sulfato de
chumbo necessita alta temperatura de reducdo carbotérmica, maior que 1000°C,
causando problemas ambientais, devido a emissdo na atmosfera de particulas de
chumbo (30-50 kg/ton) e dioxido de enxofre (cerca de 70 kg/ton) (SONMEZ &
KUMAR, 2009).

Eventualmente, o destino dessas baterias é de grande preocupacdo ambiental,
devido a alta toxicidade do chumbo. Embora a tecnologia de reciclagem tradicional de
sucata de chumbo através da fundicdo é relativamente consolidada, a poluicdo de pela
falta de tratamento adequada com liquido vem ocorrendo com frequéncia.

Entretanto, os principais problemas para o gerenciamento das baterias de
chumbo &cido, podem ser observadas nas infra-estruturas de gestdo ineficientes e
diretrizes, poluicdo secundaria durante a reciclagem e consciéncia publica insuficiente.
As baterias de chumbo acido passaram a ser um problema que exige mais atencédo tanto
da industria e instituicGes de pesquisa mais do que nunca. E importante para entender 0s
esquemas de reciclagem aplicados, pois geralmente consiste em uma série de etapas e s
eficiéncia de cada passo ird eventualmente afetando a eficiéncia de reciclagem total das

baterias.

3.2.4. Contaminag&o por metais

Alguns residuos industriais que contém metais pesados como cadmio, cromo,
cobre, niquel, mercurio, chumbo e zinco, se drenados diretamente no meio ambiente,
sdo altamente perigosos. Hoje em dia a contaminag@o por metais pesados caracteriza-se
como um dos mais graves desastres ambientais (AFKHAMI ET AL., 2010; HEGAZI,
2013; MANSOORIAN et al., 2014). Neste sentido, o tratamento desses metais pesados
é uma questdo de grande interesse ambiental. Ao contrario dos poluentes organicos, 0s
metais pesados ndo sdo biodegradaveis, sdo altamente sollUveis em agua, ttm uma
tendéncia de bioacumular em organismos e muitos e uma grande parte destes ions sdo

toxicos e cancerigenos. Chumbo e zinco estdo entre os metais pesados ndo necessarios
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mais toxicos ao meio ambiente e com base na gravidade da polui¢do sdo incluidos na
classe de poluentes toxicos (MANSOORIAN et al., 2014).

fons de chumbo, zinco e ferro sio despejados nas aguas residuais a partir de
diferentes fontes, tais como chapeamento, lavagem de baterias, fertilizantes fosfatados,
minas, corantes, refinarias, papel e industrias de celulose. A intoxicagdo com esses
metais pode levar a insuficiéncia renal, fibrose pulmonar e céancer, além de efeitos
negativos sobre sangue e 0ssos. Segundo a portaria 1469 do Ministério da saude o
padréo de aceitagdo para o consumo humano de chumbo, zinco e ferro é de 0,01 mg L™,
0,5-5mg L™ e 0,3 mg L™ respectivamente.

A fim de prevenir os efeitos negativos destes metais na populacdo e no meio
ambiente, é necessario remover esses metais de efluentes antes do descarte. Dentre 0s
métodos para a remoc¢do de chumbo, zinco e ferro a partir de agua incluem troca-inica,
osmose reversa, floculacdo, coagulacdo, extracdo por solventes, filtracdo quimica,
absorcdo e eletrocoagulacdo. Cada método tem suas préprias vantagens e desvantagens.
Métodos fisicos, como por exemplo, troca-idnica, osmose reversa e eletrolise, sdo caros
e ineficientes para o tratamento desses metais. (HUA et al., 2012; MANSOORIAN et
al., 2014).

3.2.5. Minimizac&o de residuos gerados na reciclagem de baterias automotivas

A Associacdo Brasileira da Indastria Elétrica e Eletronica (ABINEE), em
parceria com varias empresas produtoras de baterias automotivas no Brasil, desenvolveu
um trabalho de orientagdo para minimizar os residuos gerados no processo de
reciclagem das baterias automotivas, que deve consistir em:

(i) Recuperar plastico (polipropileno): esse material é separado das baterias
automotivas abertas, depois passa por uma etapa de limpeza, selecéo e separacédo
onde seu destino final serd novamente se tornar uma caixa ou tampa de bateria.

(ii) Recuperar grelhas ou placas (chumbo): utilizado para producdo do chumbo
secundario (proveniente do processo de reciclagem do chumbo), com objetivo
de ser utilizado para produgéo de novas baterias automotivas.

(iii) Neutralizar a solugéo acida (eletrolito): essa solugdo é retirada das baterias
automotivas, colocadas em um tanque (reservatério), onde séo neutralizadas e

reprocessadas.
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Dessa forma, as industrias sdo responsaveis por aplicar uma logistica de
reciclagem que aborde tanto a reciclagem de fragmentos plasticos, recuperacdo de
metais e tratamento da solugdo que além de acida, é altamente contaminada por metais
pesados. Cada uma dessas fases de tratamento contem necessidades de tratamento

especificas, tornando assim, esse setor de grande importancia dentro das industrias.

3.2.6. Legislacéo para descarte - Politica Nacional de Residuos Solidos - PNRS

Com o crescimento dos problemas socioambientais causados pelos residuos
solidos, a participacdo empresarial € clamada pela sociedade e 6rgdos do Estado para
que desenvolvam praticas menos agressivas. Desde a década de 90, organizacdes
procuram certificar sua gestdo ambiental nos padrbes definidos pela ISO 14001 e assim
expde sua intencdo de prevenir a poluicdo, de buscar a melhoria continua do seu
desempenho ambiental e de se adequar a legislagdo. No entanto, os requisitos legais no
Brasil se alteram constantemente e trazem consigo inovagdes, como a Lei 12.305/10 que
instituiu a Politica Nacional de Residuos Soélidos (PNRS) (BRASIL, 2010).

Portanto em 2010, a Politica Nacional de Residuos Sélidos — PNRS (BRASIL,
2010) foi implantada no Brasil, que os fabricantes, importadores, distribuidores e
comerciantes de pilhas e baterias sdo obrigados a estruturar e implementar sistemas de
logistica reversa, mediante retorno dos produtos apds o uso pelo consumidor, de forma
independente do servico publico de limpeza urbana e de manejo dos residuos solidos
(Art.33), incluindo nessa categoria fabricantes de pilhas, baterias, produtos
eletroeletronicos e seus componentes (CERQUEIRA-STREIT, 2015).

3.3. Processos para tratamento e reciclagem de baterias

Os restos metalicos podem estar sujeitos a diferentes processos de reciclagem,
incluindo as técnicas de processamento de minerais, tratamento pirometallrgico ou
hidrometaldrgico. Os produtos do processo de reciclagem sdo ligas metalicas ou
compostos, ou ainda solugdes contendo ions metélicos.

As técnicas de processamento de minerais pretendem separar materiais de
acordo com diferentes propriedades como densidade, condutividade, comportamento

magnético, etc. Este tratamento é geralmente aplicado como pré-tratamento para
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concentrar a fracdo metalica, a qual sera conduzida a um sistema hidrometaltrgico ou a
um processo de reciclagem pirometaldrgica (BERNARDES et al., 2004).

Os processos pirometallrgicos geralmente estdo associados a producéo de aco,
ligas de ferro-manganés ou outras ligas metalicas e zinco, geralmente é recuperado por
condensacdo como um pd. Fornos de pirdlise com atmosfera controlada também séo
aplicados como um passo de pré-tratamento para remover mercUrio e matéria organica,
como papel, pléastico, etc (HANSMANN et al., 2006). Os processos pirometaldrgicos
operados a altas temperaturas sdo geralmente associados a altas emissdes atmosféricas
desde dioxinas, compostos de cloreto e mercurio, que podem ser gerados no processo.
Os processos hidrometalurgicos estdo ligados a lixiviagdo em meio acido ou alcalino e
processos de purificacdo a fim de dissolver a fracdo metélica, e recuperar metais que

poderiam ser utilizadas pela industria quimica.

3.3.1. Processos hidrometallrgicos

O processamento de metais utilizando técnicas hidrometallrgicas vem se
tornando um método bem estabelecido e eficiente para recuperacdo de metais a partir de
matérias-primas. Na Bélgica, a empresa MMM-Sedema desenvolveu um processo de
reciclagem de baterias de zinco-carbono e manganés-alcalina, onde as baterias sao
mecanicamente processados para recuperar a fracdo metalica (separacdo magnética e
por diferenca de densidade). Os residuos gerados nesse processo consistem em um po
preto composto basicamente de carbono, manganés e zinco. O p6 é lixiviado e uma
solucdo rica em manganés e zinco € produzida. A solucdo é purificada e sais de
manganés e zinco sdo produzidos (BERNARDES et al., 2004).

Outro processo que ja foi desenvolvido nos EUA, baseia-se no tratamento de
uma mistura de pilhas de células secas. O processo BATENUS consiste em varios
passos de tratamento mecénico e técnicas de processamento hidrometalirgico. Uma
triagem automatica é aplicada individualmente nas baterias. Sdo gerados fluxos de
baterias com diferentes composicfes. As baterias que contém mercurio sdo separadas e
tratadas sozinhas. As baterias tornam-se frageis apds um tratamento criogénico e as
fragbes sdo separadas por diferencas de tamanho, densidade e caracteristicas
magnéticas. O pd preto resultante dos lixiviados com acido sulfirico e os metais sao
recuperados por eletrolise e eletrodidlise. Outro processo baseado numa combinacao de

extracdo de solvente, troca i6nica e membrana esta em operagdo em alguns locais da
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Europa. O processo utiliza técnicas de moagem para a separacdo de materiais e reacoes

de reducédo de metais em temperatura ambiente (LAIN, 2001).

3.3.2. Processos pirometalurgicos

No caso dos processos pirometalirgicos, existem duas possibilidades de
tratamento: processos de metalurgia secundaria, que usa baterias como matéria-prima e
processos criados especificamente para baterias. O uso de baterias como matéria-prima
na producdo de aco € um processo, entre outras possibilidades, para a reciclagem de
baterias. Neste caso, 0s metais presentes nas baterias, tais como ferro, cromo, niquel e
manganés, podem ser utilizados para ajustar a composicdo do aco. Compostos
perigosos, como o cadmio, cobre e zinco, podem ser diluidos no processo para que sua
presenca ndo interfira nas propriedades de aco (BERNARDES et al., 2004).

Alguns problemas metallrgicos podem ser associados a esta pratica como 0s
limites na concentracdo de cromo, cobre e niquel na producdo de aco. Esses elementos
podem ser considerados contaminantes e suas concentra¢fes devem ser controladas para
evitar a deterioragdo do aco. O zinco e o cadmio evaporaram nas altas temperaturas de
producdo de aco. Depois de deixar o forno, a fase de vapor reage com 0 oxigénio e gera
uma poeira perigosa. O mercurio tem problemas semelhantes, porque esse elemento se
concentrar nas poeiras. O cromo tende a se concentrar na escOria produzida,
transformando a escéria em perigosa e diminui as possibilidades de uso em materiais de
construgdo civil (SULLIVAN & GAINES, 2012). Portanto, a utilizagdo de baterias
como matéria-prima na producdo de aco € restrita a baterias pré-classificadas e sem
mercurio. Geralmente este processo é aplicado apenas para sistemas contendo zinco-
carbono e manganés-alcalino (BERNARDES et al., 2004).

O processo de fundicdo imperial (ISP) avaliou a reciclagem de baterias de zinco-
carbono na producdo de zinco na Alemanha. Outro processo em que a Alemanha
desenvolveu para as baterias contendo zinco € o processo WAELZ, usado na
recuperacdo de metais de poeiras por meio de um forno rotativo, onde é possivel
recuperar Zn, Cd e Pb (MOURA BERNARDES et al., 2003).

Processos criados especificamente para reciclar baterias incluem diferentes

técnicas pirometaldrgicas:
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1. Pirdlise: a agua e o mercurio sdo evaporados, condensados e separados. Os
compostos organicos sdo destruidos termicamente e emitido como um géas junto
com a agua.

2. Reducdo: a fracdo metélica que permanece no forno apds a pirélise e é tratada
pela reducdo a temperaturas em torno de 1500 °C. O agente de reducdo € o
carbono produzido pelo processo de pirolise, produzindo ligas metélicas.

3. Incineracdo: o gas gerado na pirélise € incinerado a temperaturas em torno de
1000 °C e depois apagadas para evitar a geracdo de dioxinas. As lamas geradas
no processo contém mercurio e devem ser tratadas por destilacdo. As aguas
residuais do processo de lavagem de gases devem ser tratadas em uma estagéo
de tratamento de efluentes.

RECYTEC é um processo suico criado em 1989 especificamente para a
reciclagem de misturas de baterias. A sucata de aco e o p6 de zinco livre de mercdrio
sdo obtidos por pir6lise e separagdo magnética, os quais sdo enviados para processos de
reciclagem especificos. Hoje em dia é usado para a reciclagem de todos os tipos de
baterias com excecdo de baterias Ni/Cd, bem como na reciclagem de lampadas de
mercurio (BERNARDES et al., 2004).

SUMIMOTO é um processo japonés totalmente pirometallrgico usado na
reciclagem de todos os tipos de baterias, com excecao das baterias Ni/Cd (ESPINOSA
et al., 2004). Baseia-se na pirdlise onde o mercurio é recuperado do gas gerado na fase
de reducdo, e 0 zinco € recuperado como um pé e é destinado a producdo de uma liga de

ferromanganés.

3.4. Tratamento de efluentes de baterias

Quando materiais solidos estdo em contato com um liquido, alguns dos
compostos podem se dissolver. A dissolucdo de compostos individuais determina a
composi¢do do lixiviado, sendo que o processo de lixiviagdo pode ocorrer atraves da
exposicdo dos materiais a diversos ambientes. H4 um grande nimero de fatores que
podem atuar sobre a taxa em que 0os compostos dos materiais sdo dissolvidos, dentre
eles pH, potencial de oxirreducédo, entre outros (BERNARDES et al., 2004).

As divisorias internas das baterias sdo comumente feitas de papel, plastico ou

metal. Vérias condi¢des que podem se desenvolver em um aterro afetam a taxa em que
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0s materiais serdo degradados ou decompostos. As seguintes condi¢fes podem afetar a
taxa de degradacdo: a natureza do material, 0 grau de carga elétrica deixada na bateria, a
extensdo da exposicao ao lixiviado de aterro e o teor de oxigénio do aterro sanitario. A
mobilidade dos metais em um aterro sanitario e o potencial de contaminacao das dguas
subterraneas, também é controlada por varias condi¢Ges. Essas condi¢des incluem o
projeto, construcdo, operacdo e manutencdo do aterro sanitario (por exemplo, o
revestimento, caracteristicas do solo, sistemas de coleta e deteccdo de lixiviacao, etc.)
(LUND et al., 1996).

A liberacdo de metais de uma bateria para um aterro tem como principal
problematica o potencial desses metais em contaminar as dguas subterraneas. Entre os
metais presentes em baterias, mercurio, cadmio e chumbo sdo 0s que apresentam 0s
principais problemas ambientais. O impacto dos metais presentes nas baterias no meio
ambiente ainda esta sendo pesquisado, uma vez que 0s requisitos para o controle da
poluicdo em aterros sanitarios e incineradores esta se tornando cada vez mais rigoroso.
Além disso, a medicdo de poluentes e as anélises de avaliacdes de risco estdo sendo
aprimoradas (BERNARDES et al., 2004).

Atualmente, em indastrias de pequeno e médio porte, um dos métodos mais
utilizados é a precipitacdo quimica. A maior desvantagem deste método é a indesejavel
producdo de uma quantidade significante de lama quimica. Além disso, nédo raras vezes,
este processo ndo consegue atender aos limites estipulados pela legislacdo. Processos
como a separagdo por membranas e a eletrocoaculacdo sdo empregados no tratamento
de pequenos volumes de efluentes, pois apresentam ao alto custo operacional. Entre as
vantagens dos métodos de adsorcdo, troca i6nica e biossorcdo frente aos outros métodos
estdo: a capacidade de tratar um grande volume de efluente (EOM et al., 2005),
eficiéncia e facilidade operacéo.

Nos processos de sorcdo sdo utilizados adsorventes tais como silica, carvdo
ativado e alumina ativada. Este método é limitado na remocdo seletiva de compostos de
aguas residuarias (EOM et al., 2005). A troca idnica utiliza resinas sintéticas ou
zedlitas. A alta capacidade de regeneracdo dos trocadores i6nicos constitui € uma das
mais importantes vantagens deste processo. Aliado a esta caracteristica soma-se a alta
capacidade das resinas e uma excelente estabilidade fisica, quimica e térmica. Além
disto, a troca idnica pode ser uma técnica de separacdo seletiva, que consegue a
remocdo completa de metais pesados de aguas residuérias, mesmo que contenham
apenas alguns tracos de metais (ALGUACIL et al., 2004; ERNEST et al., 1997). No
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entanto, geralmente, os adsorventes e trocadores idnicos apresentam custos elevados
(VOLESKY, 2001). Devido a sua alta toxidade, aguas residuérias industriais devem ser
tratadas antes de serem descartadas e/ou reutilizadas.

3.4.1. Precipitacdo quimica

A precipitacdo quimica € indubitavelmente o método mais utilizado para o
tratamento de efluentes da industria de baterias e galvanica encontrado na literatura.

A precipitacdo de metais ocorre pela formacéo de hidroxidos metalicos, devendo
ser verificada a curva de solubilidade dos metais (pH versus solubilidade). A maior
dificuldade é a precipitacdo concomitante de diversos metais, sem que as curvas de
solubilidade apresentem coincidéncias entre as concentragdes minimas. Deve-se
observar também se as concentracdes minimas obtidas pelo tratamento quando a
precipitacdo ocorre em um pH comum a diversos metais sdo inferiores aos limites
estabelecidos para langcamento nos corpos receptores ou na rede coletora.

As principais vantagens da precipitacdo quimica estdo no fato da tecnologia e
agentes alcalinizantes estarem disponiveis, especialmente a cal, que é de custo muito
baixo. Além disso, a operacdo e manutencdo dos equipamentos é relativamente simples
se 0 objetivo é estritamente tratar o efluente (PEREIRA NETO et al., 2008).

Esse método convencional de tratamento de efluentes industriais contendo
metais em solugdo aquosa consiste na elevacdo do pH do meio até valores acima de 9,0,
promovendo condicBes de baixa solubilidade dos hidroxidos dos metais que se
precipitam sob a forma de hidroxidos ou complexos diversos. Devido as condi¢cfes de
elevada supersaturacao, os sélidos formados sdo coloidais e requerem etapas de refino
para sua separacdo da fase liquida residual. Uma quantidade consideravel de precipitado
(lama) usualmente classificado segundo a norma ABNT-NBR 10.004/2004 (Associacao
Brasileira de Normas Técnicas, 2004) como residuo classe I, perigoso e tdxico, é gerado
como residuo do processo de tratamento.

A disposicdo final da lama gerada deve ser realizada em aterros industriais
controlados ou, quando possivel, pode ser enviada para co-processamento em fornos de
clinquer, o que representa custos significativos de implantacdo e manutencao,
consistindo, ainda, em um impacto ambiental negativo consideravel (FERRARI
GUALBERTO, 2009).

31



3.4.2. Troca ibnica

A troca ibnica pode ser definida como a transferéncia de um ion, podendo ser
cation ou anion, presente na fase fluida para uma fase solida. Os sistemas de troca
ibnica contém duas fases independentes, onde uma € constituida pela solucéo e a outra
pela resina trocadora de ions. No caso mais simples, a solugdo possui dois eletrolitos
(cétion e &nion) e o solvente, enquanto a resina possui sua forma iénica ligada ao grupo
funcional e o solvente que fica retido no interior dos poros. Nesta transi¢ao de fase, este
ion liga-se no sélido ao deslocar outro ion de espécie distinta, porém com o mesmo tipo
de carga que se encontra inicialmente na fase fluida (Fu & Wang, 2011). O processo de
transferéncia de cations ou anions ocorre até que se estabeleca o equilibrio (BORBA,
2009).

Os ions difusiveis, ou ainda contra-ions, ficam retidos nos sitios dos trocadores
ionicos pela agédo das forgas de van der Waals e outras forcas (HELFFERICH, 1962).
As interacdes eletrostaticas entre o grupo funcional e os contra-ions, na resina, sao
interacdes de longo alcance e cobrem distancias maiores do que o raio molecular
(JANSEN et al., 1996). Em contrapartida, a for¢a de van der Waals é de curto alcance e
sua magnitude diminui rapidamente com a distancia (DENBIGH, 1971).

O processo de troca idnica depende da natureza das espécies idnicas, tais como
tamanho, carga e grau de hidratacdo. Estes fatores influenciam a capacidade de troca
ibnica, a qual se refere a quantidade total de ions trocaveis (OLIVEIRA, 2008). A forma
ibnica dos ions em solucéo ¢ influenciada por parametros como concentracao, pH, forca
ibnica e ainda a presenca de outras espécies.

O fenbmeno de troca idnica assemelha-se a adsorcao, pois em ambos 0S casos,
uma espécie € extraida por um sélido de uma fase fluida. A principal diferenca
caracteristica entre os dois fenémenos é que a troca idnica, em contraste com adsorcao,
€ um processo estequiomeétrico, isto é, todo ion que é retirado da solucdo é substituido
por uma quantidade eletricamente equivalente de outra espécie i6nica. Por outro lado,
na adsorcao uma espécie, que pode ser um eletrélito ou um néo eletrolito, é extraida da
solucdo sem ser substituida por outra espécie (HELFFERICH, 1962). A adsor¢do é
frequentemente nédo estequiométrica (BARROS et al., 2006; BORBA, 2009).

Vaérios trabalhos reportam a utilizacdo do processo de troca i6nica na remocao
de metais pesados de diversos de diferentes efluentes industriais. O trabalho de Zvezdov

e Ishigure (2003) avaliou a remogéo de Co?* de aguas residuais de um processo de
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corrosdo. Janin et al., (2009) utilizou a resina de troca idnica para remover As, Cu e Cr
de lixiviado de madeira tratada por CCA (Arseniato de cobre cromado). O sistema
ternario Cu?*/Zn?*/Na* foi testado por Borba et al., (2012), obtendo excelentes

resultados aplicando-as em colunas de troca idnica.

3.4.3. Processos de sor¢do

O processo de sorcdo pode ser definido como sendo a concentragdo ou
acumulacdo de ions ou moléculas sobre uma superficie absorvente, devido a acdo de
fendmenos simultaneos bastante distintos. Na adsorcdo, onde as moléculas de um soluto
sdo atraidas para sitios vagos na superficie de um substrato, fixando-se nestes locais em
virtude da acdo de forcas fisicas ou de ligagdes quimicas. Quando a sorcdo dos metais
dissolvidos esta baseada na atividade quimica da biomassa microbiana ou do residuo
vegetal morto é denominada de biossor¢do, sendo o fundamento para uma nova

tecnologia na remocao e recuperacao desses metais (BARROS et al., 2006).

3.4.3.1. Adsorcao

O processo de adsor¢do solido-liquido consiste na habilidade de certos sélidos
em concentrar na sua superficie substancias especificas presentes em solu¢bes aquosas,
na qual os componentes dessas substancias podem ser separados da fase fluida. O
componente a ser adsorvido é denominado adsorbato, enquanto o material sélido, no
qual o adsorbato fica retido é chamado adsorvente. A adsorcdo € um fenébmeno de
superficie, de forma que os solidos com grandes areas superficiais pode ser
considerados adsorventes em potencial (RUTHVEN, 1984).

Em decorréncia as diferentes forcas de interacGes envolvidas no fenémeno de
adsorcdo, pode-se distinguir em adsorcao fisica (fisissor¢do) ou quimica (quimissorcao)
(BHATNAGAR & SILLANPAA, 2010; DABROWSKI, 2001). Fisissorcdo, ou
adsorcdo de van de Waals, € um fendmeno reversivel e o resultado sdo forcas
intermoleculares de atracdo relativamente fracas, entre as moléculas do solido e a
substancia adsorvida. A substancia adsorvida ndo penetra dentro da estrutura do cristal
do sélido e ndo se dissolve nele, mas permanece inteiramente sobre a superficie
(DABROWSKI, 2001).
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Na quimissorcdo sdo formadas interacdes fortes, com energias caracteristicas de
ligacBes quimicas ou ligagbes quimicas propriamente ditas entre as moléculas de
adsorvente e adsorbato, envolvendo a transferéncia de elétrons entre estes. A adsor¢do
quimica acontece em uma Unica camada (monocamada) em que, geralmente a adsor¢éo
fisica ocorre anteriormente. Ao contrario da adsorcdo fisica, a adsor¢do quimica €
praticamente irreversivel, sendo o calor de adsor¢do da mesma ordem de grandeza dos
calores de reacdo, assim a variacdo de entalpia é positiva, indicando entdo que o
processo € endotérmico, ou seja, um aumento na temperatura favorece a adsorcao
(YOUSSEF et al., 2005).

A adsorcdo € considerada por possuir algumas vantagens em comparagdo a
outras técnicas, no que se refere ao tratamento de efluentes e reutilizacdo de agua. Este
processo possui custo inicial baixo, flexibilidade e simplicidade de projeto, facil
operacdo, maior remocao de substancias organicas, nao afetada por substancias toxicas
(RUTHVEN, 1984; AMIN, 2008; MAHMOODI et al., 2011; RAFATULLAH et al.,
2010). A adsorcdo também ndo resulta na formacgdo de substancias nocivas (CRINI,
2006). Os processos sortivos sdo efetivos em condigbes de baixas concentracbes de
poluentes presentes em solucdo. Ademais, este processo pode remover e/ou minimizar
uma ampla variedade de poluentes, possuindo uma grande aplicabilidade no controle de
poluicdo de agua (BHATNAGAR & SILLANPAA, 2010).

3.4.3.2. Biossorcao

Uma solucgdo técnica e economicamente viavel empregada na remoc¢do desses
contaminantes é a biossorcao, que é definida como sendo um processo em que se utiliza
biomassa vegetal ou micro-organismos, na retencéo, remocao ou recuperacdo de metais
pesados de um ambiente liquido (VOLESKY, 2004). A biossorcdo ainda pode ser
definida quando a sor¢do dos metais dissolvidos esta baseada na atividade quimica da
biomassa microbiana ou do residuo vegetal morto (BARROS et al., 2006; GADD,
2009). Um material de origem bioldgica para ser utilizado como biossorvente deve
apresentar as seguintes caracteristicas: ter baixo custo e ser reutilizavel; deve ter um
tamanho de particulas, forma e forca mecénica apropriada para ser usado em
biorreatores sobre condi¢cdes de fluxo continuo; a captura do metal deve ser eficiente e

répida; a separacdo do biossorvente da solucdo deve ser réapida, eficiente e barata; deve
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possuir uma alta seletividade; a regeneracdo deve ser seletiva de metal e
economicamente viavel (FOMINA & GADD, 2014).

A efetividade de um biossorvente ird depender de pardmetros como pH da
solucdo, tipo de metal, concentracdo do ion, concentracdo da biomassa, volume,
temperatura, ocorréncia de pré-tratamento fisico ou quimico da biomassa, presenca de
varios ligantes na solucdo, sistema operacional empregado e da composi¢do do efluente
(KAPOOR AND VIRARAGHAVAN, 1995; MICHALAK et al., 2013). O processo de
biossorcdo ocorre em diferentes etapas, que compreende a adsor¢do, uma separacao
solido-liquido e uma possivel regeneracdo da biomassa carregada com o metal. A
biossorgdo envolve uma fase solida (adsorvente) e uma fase liquida (adsorvato). E nesta
fase que se encontram as espécies dissolvidas que serdo adsorvidas pelo fato de o
material adsorvente apresentar uma grande afinidade com tais espécies. O adsorvato é
atraido pelo adsorvente por diferentes mecanismos. Sendo que cada mecanismo de
remogdo de metal pode ser diferente de um biossorvente para outro, devido ao fato
dessa remocéo estar ligada aos grupos funcionais quimicos existentes em sua estrutura
(MODENES et al., 2011).

Os mecanismos envolvidos no processo de biossorcdo se diferem quantitativa e
qualitativamente de acordo com as espécies utilizadas, a origem da biomassa e seu
processamento. Esses mecanismos compreendem: complexagdo, (formagdo de um
complexo a partir da associa¢do de duas espécies); coordenacdo (ligacdo de um atomo
central de um complexo com outros atomos por ligacdo covalente); quelacéo,
(complexos formados por um composto organico sdo unidos ao metal por pelo menos
dois sitios); troca idnica, (formacdo de espécies moleculares através do intercambio de
ions); adsorcdo (sorcdo através da superficie do tecido organico); precipitacdo
inorganica (alteracdo no meio aquoso levando a uma precipitacdo do despejo (Volesky,
2004). Qualquer um destes mecanismos ou uma combinacdo destes pode ocorrer,
imobilizando uma ou vérias espécies metalicas na biomassa. Os ions sdo atraidos pelos
sitios ativos na superficie da particula, onde existem diferentes grupos funcionais
responsaveis pela unido daqueles a superficie da particula, tais como fosfato, carboxila,
sulfeto, hidroxila e amina (PIETROBELLLI et al., 2009).

A biossorcdo surge como um processo alternativo ou suplementar em
decorréncia de caracteristicas como preco reduzido do material biossorvente, aplicacdo
em sistemas com capacidade de desintoxicar grande volume do efluente com custo

baixo operacional, possivel seletividade e recuperacdo da espécie metélica. A
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biossorcdo é uma técnica empregada para remogao ou recuperacdo de metais pesados
que se mostre bastante eficiente e é economicamente viavel em comparagdo aos
tratamentos convencionais. Além disso, a mesma possibilita a utilizacdo de residuos
agroindustriais como biossorventes fazendo com que haja o reaproveitamento dos
mesmos (LORENA et al., 2014).

3.4.4. Cinética de transferéncia de massa

A cinética de transferéncia de massa descreve a velocidade em que as moléculas
do adsorbato sdo removidas pelo material, a qual depende das caracteristicas fisico-
quimicas do adsorbato como, por exemplo, natureza, massa molecular e solubilidade. A
cinética também € influenciada pelas caracteristicas morfoldgicas e quimicas do
material removedor. Além disto, pode ser influenciada por pardmetros operacionais
como o pH, concentracdo da solucdo, temperatura, entre outros. A cinética de remogdo é
de fundamental importancia para determinar o tempo de equilibrio e a velocidade em
que ocorre a remogao em sistemas de tratamento de efluentes (DABROWSKI, 2001;
PLAZINSKI et al., 2009).

Nesses processos a Vvelocidade de remocdo na superficie do material é,
geralmente, répida, de maneira que a velocidade global do processo é controlada pelas
resisténcias a transferéncia de massa externa e interna. A determinacdo de intensidade
de cada resisténcia, e quais realmente limitam e influenciam o processo de remog¢éo nédo
é uma tarefa simples, pois requer uma analise aprofundada dos dados experimentais
(RUTHVEN, 1984).

O processo global pode ser controlado pelas etapas difusivas ou por uma
composicdo delas, a magnitude da resisténcia de cada etapa pode variar de acordo com
as condicdes operacionais, bem como com as caracteristicas morfoldgicas e quimicas do
adsorvente e do adsorbato (FOGLER, 2006; RUTHVEN, 1984).

O mecanismo de transferéncia de massa de processos de sor¢do em geral (e.g.
adsorcdo, troca ibnica, biossorcéo, etc) pode ser limitado por uma ou mais das etapas
sucessivas a seguir, conforme apresentado na Figura 3.3, determinando desta forma a
etapa limitante do processo global (WEBER & SMITH, 1986):

1) Transporte no seio da solugdo: envolve o movimento do material a ser adsorvido

(adsorbato) através do seio da solucdo liquida para a camada limite ou limite

fixo de liquido existente ao redor da particula sélida do adsorvente.
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2) Transporte por difusdo através da camada limite: corresponde ao transporte do
adsorbato por difusdo através da camada limite até a entrada dos poros do
adsorvente (difuséo externa).

3) Transporte através dos poros: envolve o transporte do adsorbato através dos
poros da particula por uma combinacéo de difusdo molecular através do liquido
contido no interior dos poros e de difusdo ao longo da superficie do adsorvente,
(difuséo interna).

4) Adsorcdo: ligacdo do adsorbato em um sitio disponivel do adsorvente,
envolvendo varios mecanismos, tais como: adsorcdo fisica, adsorcdo quimica,

troca idnica, precipitacdo, complexagéo.

Figura 3.3. Processos envolvidos na adsor¢do em adsorventes porosos (WEBER &
SMITH, 1986; Adaptado).

No caso da dessor¢do, 0 processo acontece no sentido inverso dessas quatro
etapas, fatores como temperatura, pH, concentracdo de sais, concentracdao inicial,
agitacdo, tamanho das moléculas de adsorbato, distribuicdo e tamanho dos poros podem

afetar a velocidade de adsor¢do as espécie.

3.4.5. Sistema leito fixo

Os experimentos em sistema fechado e batelada podem fornecer informacGes

preliminares, como efeito do pH , da concentracéo inicial do adsorbato na solucdo e do
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efeito da granulometria do adsorvente no processo de adsor¢do. Processos em sistema
fechado e batelada s&o geralmente utilizados em laboratdrio para o estudo de tratamento
de pequenos volumes de efluentes, porém a extrapolacdo dos resultados para escala
industrial é pouco satisfatdria, onde grandes volumes de &guas residuais sao
continuamente gerados. Muitas destas informacdes obtidas no sistema fechado séo Uteis
para estudos em sistema de leito fixo.

Sistemas de leito fixo sdo considerados um separacdo altamente seletivo, a qual
pode remover até mesmo tracos de componentes de grandes volumes de solucdes
diluidas (ALMEIDA NETO, 2011).

O sistema operacional de leito fixo consiste em um leito previamente
empacotado onde o fluido a ser tratado é colocado em contato com o sélido adsorvente,
através de uma corrente em fluxo ascendente ou descendente a uma taxa constante
(GEANKOPLIS, 1993). Para minimizar os efeitos de caminhos preferenciais, que
poderiam surgir devido a aceleracdo causada pela forca da gravidade sobre o fluido,
geralmente é utilizado o escoamento no sentido ascendente do fluido de alimentagdo
(MELO, 2007), levando em consideracdo também que se o fluxo for descendente, pode
ocorrer a compactacédo do leito e, consequentemente, maior perda de carga.

Os projetos de sistemas de adsor¢do que operam em leito fixo consistem na
percolacdo de um fluido contendo o material a ser removido (adsorbato) através de uma
coluna previamente empacotada por um leito de material adsorvente e, na passagem
pela coluna ocorre a remocdo gradativa do adsorbato, levando a purificacdo do fluido.
Héa entdo a formacdo de uma zona de transi¢do, conhecida como zona de transferéncia
de massa (ZTM), a qual correspondente a fracdo do leito que ndo é utilizada
efetivamente no processo de adsorcdo (FIORENTIN, 2009), também referida como
altura ndo utilizavel do leito Hyng. Este pode ser obtido a partir das curvas de ruptura
experimentais que sdo obtidas através da concentracdo de saida em funcdo do tempo
(MELO, 2007).

A capacidade utilizavel da coluna refere-se a area superior a curva até o ponto de
ruptura (t,) e a Hyns, por sua vez corresponde a parte da curva compreendida entre o
ponto de ruptura e o ponto de saturacdo. O comportamento ideal para a curva de ruptura
seria do tipo degrau, no qual a concentracdo de soluto na saida da coluna deveria ser
nula, indicando que todo o soluto foi removido pelo adsorvente, até 0 momento em que

a coluna esteja saturada, saltando instantaneamente para a concentracdo de alimentacao.
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Quando ndo ha uma legislacdo vigente que determina a concentracdo permitida
no descarte destes efluentes assume-se uma porcentagem baseada na concentracdo
inicial. Geankoplis (1993) sugere que o tempo de ruptura pode ser tomado na faixa de
concentracdes de saida correspondentes a Ct/Cy, = 0,01 e 0,05. No entanto, com o passar
do tempo de operacdo a concentracdo do soluto na saida passa a aumentar até que a
razdo Ct/Cy seja igual a 1, nesta etapa ocorre o completo esgotamento da coluna, sendo
que a concentracdo na saida passa a ser igual a de entrada, visto que o adsorvente esta
completamente saturado. Na pratica uma coluna de adsor¢do ndo é operada até a
saturacdo e geralmente a operacdo é interrompida no ponto de ruptura, pois, de acordo
com a legislagdo, esse é o limite m&ximo permitido para lancamento (FIORENTIN,
2009).

O comportamento da altura ndo Gtil do leito Hyns pode ser detalhado conforme a

Figura 3.4, para um sistema de fluxo ascendente de alimentacéo.
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Figura 3.4. Perfil de saturacdo da coluna de adsorcéo em leito fixo.
Fonte: FEUP (2013).

A capacidade total da coluna, quando o leito atinge a concentragdo C,, €

equivalente a area da curva (1— Ct/Cy), representada pela integral no tempo total de
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operacdo, sendo C, a concentracdo da solucdo de alimentacdo (mg L™) e Ct é a

concentracdo de soluto na saida da coluna (mg L™), conforme a Figura 3.5.
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Figura 3.5. Curva de ruptura.
Fonte: Adaptada de GEANKOPLIS (1993).

O perfil da curva de ruptura dependera da isoterma de adsorcdo, vazao, taxa de
transferéncia de massa para as particulas e da difusdo nos poros, pois se 0 comprimento
da ZTM for relativamente pequeno comparado a altura total do leito, a curva de ruptura
sera mais inclinada, e dessa forma, a maior parte da capacidade de adsor¢do do solido
sera utilizada até o ponto de ruptura (GEANKOPLIS, 1993). Em contrapartida, se a
ZTM for quase tdo longa quanto o leito, a curva de ruptura é geralmente extensa, e
nesse caso, menos da metade da capacidade do leito sera utilizada (McCABE et al.,
2005). Em alguns casos, a ZTM consegue ser maior do que a propria altura da coluna,
tornando o projeto impréprio, uma vez que logo no inicio da operacdo se observa a
presenca do adsorbato na corrente de saida. Conclui-se entdo, que quando menor for a
ZTM, mais proximo da idealidade estara o sistema (BORBA, 2009), indicando maior
eficiéncia do processo.

Além disso, a operacdo em leito fixo permite a operacdo continua em ciclos de
adsorcdo-dessorcdo do material adsorvente, possibilitando um melhor aproveitamento do
material adsorvente e uma vantagem econémica. Ap0s a saturacdo da coluna, o adsorvente
pode ser regenerado pelo emprego de solucfes eluentes apropriadas ou, entédo, substituido
por um novo adsorvente (SCHEUFELE et al., 2015)
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3.5. Fatores que influenciam os processos de remocado dos metais

O pH da solucdo de metal foi identificado como um dos pardmetros mais
importantes que afetam o processo de remocdo. Os protons presentes na solucdo podem
influenciar na carga da superficie do material, além da possibilidade de competir com o
adsorbato, quando este se apresenta carregado positivamente, pelos sitios ativos do
material removedor (ESCUDERO et al., 2017). A influéncia do pH do meio pode
abranger ainda alteracGes na dissociacdo dos metais na solucdo e, também, nas reacoes
quimicas destes na solucdo com a sua hidrolise, complexacdo por ligantes organicos e
inorganicos, reacdes redox, precipitagédo, entre outras. O pH pode atuar fortemente na
especiacdo e disponibilidade dos metais pesados para o processo de remocdo (DAS &
DAS, 2013; DENG et al., 2015).

Um parametro importante a ser inicialmente avaliado € o tempo de equilibrio, ou
seja, 0 tempo minimo de contato necessario entre o material e a solucdo metalica para
que a concentracdo residual dos ions de interesse esteja constante. Para diferentes
condicdes de operacionais o tempo de equilibrio pode variar (FAROOQ et al., 2010).

Outro importante parametro que influencia a captura do soluto para a superficie
do material é a forca ibnica (BORROK & FEIN, 2005; DAUGHNEY & FEIN, 1998). O
efeito da forca idnica pode ser atribuido a competicdo entre ions, alteracfes na atividade
do metal ou nas propriedades da dupla camada elétrica (SCHIEWER & VOLESKY,
2000).

Os principais fatores que influenciam a remocéo sdo a concentracédo inicial dos
metais na solucdo e a massa de material adsorvente utilizado. A sorgdo, por exemplo,
pode ser aplicada em uma ampla faixa de concentracdo metalica. A capacidade de
sorcdo € limitada pelo nimero de sitios ligantes na adsorvente. Para elevadas
concentragdes de ions metélicos, sem variacdo da massa do adsorvente, a capacidade de
sorcdo aumenta, enquanto que a eficiéncia de remocdo diminui, ja que os sitios sdo
saturados mais rapidamente (SAHIN et al., 2013; SANDAU et al., 1996).

Para baixas concentraces iniciais de metais 0 processo € mais lento, pois a
razdo entre mols de soluto e area superficial disponivel € baixa (JNR & SPIFF, 2005).
Nestes casos, pode-se utilizar pequenas dosagens de adsorvente para se atingir a
capacidade maxima de remocao metalica, e assim o rendimento de sor¢do aumenta e a
porcentagem de remocdo diminui, ja que a quantidade de sitios disponiveis € menor
(SANTOS, 2016).
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3.6. Materiais adsorventes e seu papel na remocédo de metais

Os tratamentos aplicados a efluentes que contém metais pesados vem sendo
amplamente estudados e utilizam diversos tipos de materiais, com diferentes
propriedades, que vdo de acordo com a necessidade de cada processo. Para esses
processos buscam-se, de uma maneira geral, materiais que tenham além do potencial de
remocéo, disponibilidade e viabilidade econdmica. Os materiais podem ser de diferentes

proveniéncias, seja biolodgica, mineral ou polimérica.
3.6.1. Dolomita

A dolomita € um mineral comumente encontrado no calcério, o qual apresenta
baixo custo de aquisi¢cdo e em abundancia em todo o mundo (ALBADARIN et al.,
2012a). Tem como composi¢do 30,4% CaO, 21,7% MgO, 47,7% CO,, possui peso
molecular de 184,4 g mol™, dureza entre 3 e 4 Mohs e densidade relativa de 2,85. Sua
estrutura é trigonal romboédrica e € um mineral de cor résea, que esté classificado na
classe dos carbonatos, com propriedades muito similares a calcita (KLEIN &
DUTROW, 2012).

No mundo existem vérias jazidas, principalmente nos paises europeus, na
Rassia, Brasil, Meéxico e Estados Unidos (WARREN, 2000). No Brasil,
especificamente, encontra-se na regido de Minas Gerais. Porém, com o passar dos anos,
as alteracOes das condigcOes de sedimentacdo para a formagdo do mineral, tais como,
mudancas nas condicBes de profundidade de enterramento, composicdo quimica das
aguas, temperatura e pressao, fizeram com que a dolomita alterasse sua estrutura de
acordo com os fatores pré- existentes (TITILOYE et al., 1998; WARREN, 2000).

Atualmente, o principal uso da dolomita é na fabrica¢do de cimento e aterro,
devido ao seu baixo custo. Tem propriedades semelhantes aos da pedra calcéria, e por
vezes conhecido como magnésio-calcario na industria (DUFFY et al., 2006). Devido as
suas caracteristicas como dureza elevada e densidade, dolomita é amplamente utilizada
na fabricacdo de vidro, cerdmica, siderurgia, controle de obras e construcdo. Na
agricultura, a dolomita, é aplicada no solo para corrigir a acidez e promover o
crescimento das plantas, uma vez que o célcio, ao reagir com o hidrogénio em excesso,

diminui a concentracdo dos fons H*, elevando o pH do solo. O calcario dolomitico
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proporciona calcio e magnésio ao solo, além de neutralizar a acidez gerada por
fertilizantes nitrogenados, aumentando o cultivo e o contedo orgénico do solo.

A dolomita pode ser considerada tanto um mineral como uma rocha. O grupo
tem como formula geral AB(COs3),, em que A pode ser tanto de calcio, bario ou
estroncio e o B pode ser um ferro, magnésio, zinco ou manganés. A quantidade de
calcio e magnésio na maioria das espécies € proporcional, mas ocasionalmente um
elemento pode ter uma presenca ligeiramente maior do que o outro. Podem estar
presentes, em pequenas quantidades, ferro e manganés (WALKER et al., 2003).

A dolomita possui uma rede cristalina composta por camadas alternadas de
Ca’* e Mg?*, separadas por camadas de CO; (ALBADARIN et al., 2012b), conforme
pode ser visto na Figura 3.6:

@ carbono
@ Oxigénio
o Calcio

Figura 3.6. Estrutura quimica da dolomita mineral.

A Figura 3.6 representa a cela unitaria da dolomita. A formacdo usual da
dolomita mostra a estrutura em camadas de carbonatos (cinza e vermelho) separados por
diferentes camadas de ions de célcio (verde) e magnésio (verde claro).

A dolomita estequiométrica ou ideal tem como férmula CaMg(COs3),, com
angulos o =90° B =90° e y = 120°, com parametros de rede a = 4,8 A b=48Aec=
16 A, sendo cristalizada no sistema romboédrico, alongada segundo o eixo
cristalografico “C” e apresentando Ca e Mg em propor¢des molares equivalentes. Sua
caracteristica principal sdo as camadas intercaladas de cations (Ca®*, Mg

regularmente alternadas entre os anions (CO3)*, conforme a Figura 3.6.1 Este fato
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ocasiona uma estrutura estavel, com angulos cristalograficos ligeiramente diferentes
daqueles da calcita e com uma simetria distinta, devido ao menor tamanho do fon Mg
em relacdo ao do Ca®* (BOGGES, et al., 2013; KLEIN & MIZUSAKI, 2007).

Termodinamicamente, a dolomita ideal tem a menor energia livre possivel para
qualquer combinacdo em quantidades aproximadamente iguais de CaCO3z e MgCO3 que
podem ser associados sob estas condi¢es. Land (1985) considera que a dolomita ideal é
a forma mais estavel na qual CaCO3; e MgCO3; podem se combinar sob condi¢fes
sedimentares. A significativa diferenca da dolomita mineral encontrada nas jazidas
reflete-se na porcentagem dos metais em sua estrutura cristalina, principalmente devido
a mudanca na propor¢do de Mg/Ca que ao longo dos anos vem diminuindo na &gua do
mar (WARREN, 2000). Na dolomita comum, a proporcdo do CaCO3 para 0 MgCOs; €
1:1. Todavia, 0 magnésio pode substituir o célcio até aproximadamente Ca:Mg = 1: 5,
nas posicdes do magnésio, e o calcio pode substituir o magnésio até aproximadamente
Mg:Ca = 1: 20, nas posi¢des do calcio. Assim, na Dolomita, a relagdo do calcio para o
magnésio oscila entre 58:42 e 47,5:52,5 (BEZERRA et al., 2000).

Como dolomita ndo-estequiométrica, também denominada de protodolomita ou
pseudodolomita, é reconhecida aquela que ndo apresenta estrutura e composicao ideal, e
em alguns casos, possui excesso de Ca na sua estrutura. Embora menos comum, a
dolomita com excesso de Mg também é conhecida (BOGGES, 2013). A estrutura
cristalina da protodolomita pode ter falhas semelhantes a degraus ou deslocamentos, e
elementos tracos tais como Na e Sr podem ser comuns no reticulo cristalino,
substituindo Ca?* ou Mg?*. Em alguns casos, um alto niimero de cétions de Fe?* e Mn**
pode substituir o Ca na estrutura da dolomita. Isto se deve ao fato de seus raios i6nicos
possuirem tamanho intermediario ao do ion calcio, conforme o que pode ser observado
na Figura 3.6.2.

O grau de desordem na estrutura cristalina afeta a dimensdo dos reticulos
cristalinos, e consequentemente a solubilidade da dolomita. A dolomita estequiométrica
é considerada a forma menos sollvel, porém qualquer mudanca na sua estrutura ou na
composi¢cdo aumenta a energia livre do cristal, tornando-a mais soluvel (BOGGES,
2013). Os fons Mg?* apresentam energia de hidratacdo superior & do fon Ca**, o que
reduz as chances de desidratacdo do Mg?*, favorecendo a formacéo das fases mais ricas
em Ca*. A baixa atividade do CO3*, na maior parte das solucdes, inibe a precipitacdo

de carbonatos ricos em magnésio. Isto porque poucos ions de carbonato tém energia
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cinética suficiente para se ligar a0 Mg?* hidratado (BOGGES, 2013; KLEIN &
MIZUSAKI, 2007).

Carbonatos romboédricos raio ionico de coordenagio 6
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Figura 3.7. Raio catidnico dos grupos de carbonatos.
Representacdo esquematica do didametro dos diferentes cétions, proporcional ao
tamanho dos seus raios (KLEIN & MIZUSAKI, 2007; Adaptado).

Considerando essas caracteristicas, a dolomita tem recebido atencdo em
diversos estudos no tratamento de efluentes, devido a sua capacidade de remover
substancias toxicas. Além disso, pesquisas mostram que a dolomita também se
comporta como um bom removedor de metais pesados e possui um importante carater
basico (ALBADARIN et al., 2012a).

Albadarin et al., (2012) utilizou a dolomita para remover Cr (IV) das aguas
residuais de uma industria aeroespacial. Mohammadi et al., (2015) removeu Cd (1) e
Ni(Il) de solu¢bes aquosas. Para avaliar a remocdo de As (I11,V) da agua potavel,
Salameh et al., (2015) testou a dolomita e obteve bons resultados calcinando esse
material. Gruszecka-kosowska et al., (2017) aplicou a dolomita em solugdes contendo
Zn(I1), Pb(11) e Cd(1I).

Avaliando os trabalhos realizados por esses autores, os quais utilizaram
dolomita para remover metais de &guas residuarias em geral, a investigacdo da
utilizacdo da dolomita para remover metais de um efluente da industria de baterias
automotivas, € valido, uma vez que tais autores obtiveram bons resultado em sistemas

similares.
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3.6.2. Resinas de Troca Iénica - Amberlite IR 120

Diversos tipos de resinas de troca idnica estdo disponiveis atualmente no
mercado e sdo classificados de acordo com a constituicdo da matriz, grupos de troca e
caracteristicas fisico-quimicas. Uma resina de troca ibnica € um material organico
sintético de elevado peso molecular com caracteristicas de eletrdlitos, sendo que o
polimero base mais comum para as matrizes da resina é o poliestireno (produzida a
partir da polimerizacdo do estireno)(BORBA, 2009; SHEK et al., 2009). Quando o
poliestireno, que apresenta uma estrutura linear, € combinado com o divinilbenzeno,
uma estrutura com fortes ligagdes cruzadas é formada. Quanto mais intensas forem estas
ligacGes cruzadas (cross-linking), maior é o grau de copolimerizagdo da resina. Sdo as
ligacbes cruzadas que determinam o comportamento fisico das resinas (estabilidade
térmica e mecanica). Resinas também podem utilizar como matriz outros polimeros,

como o poliacrilato de metila ou serem a base de formaldeido (FRANCO et al., 2013).
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Figura 3.8. Estrutura quimica da resina Amberlite IR-120 Na*: CP: cadeia polimérica;
LT: local de troca (HASHIKIN et al., 2015; Adaptado).

A resina catidnica € denominada aquela que os ions difusiveis sdo cations, sendo
entdo a resina anidnica aquela em que os ions difusiveis s&o &nions é denominada
(HELFFERICH, 1962). As resinas trocadoras de ions sdo preparadas mediante

introdugdo de grupos ionizaveis em uma matriz polimérica.
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Uma tipica resina trocadora de cations é obtida por sulfonacdo de uma matriz
polimérica de estireno-divinilbenzeno, onde o0s grupos funcionais HSOs; sdo
introduzidos nos anéis aromaticos do polimero. Quando a resina é colocada em contato
com agua, os grupos sulfénicos sofrem ionizacdo, como mostra a Equacdo (3.15)
(Borba, 2009).

R-SO; Na <> R-SO3 + Na* (3.15)

Observa-se que, o anion (SOj3) permanece ligado covalentemente a matriz
estrutural polimérica, sendo impedido de difundir através da fase aquosa dentro dos
poros da resina. Por sua vez, os fons H* ficam livres para deixar a resina, mas somente
se forem trocados por outros cations.

Outro fator chave nesse sistema € que a troca i6nica ocorre em quantidades
estequiométricas. Quando uma resina na forma Na* por exemplo, é tratada com uma
solugdo de um cloreto de um metal com carga 2°, a quantidade de fons Na* liberados é
proporcional & quantidade de fons M?* fixados pela resina, respeitando o principio da
eletroneutralidade tanto na solugdo quanto na resina, como pode-se observar na Equacgéo
3.16 (BAl & BARTKIEWICZ, 2009).

2R-SO3Na + Cu?** > (R — SO3),Cu + 2Na* (3.16)

De uma maneira geral, as resinas de troca iénica possuem a forma de grénulos
esféricos, que podem ser classificadas como: resinas tipo gel ou microporosas, as quais
apresentam uma estrutura densa sem poros aparentes; e macroporosas ou com uma
estrutura multicanalizada de poros (ANAND et al., 2001; BORBA, 2009), sendo que,
resinas macroporosas podem ser constituidas de macro e microporos.

Dentre varias aplicacdes, as resinas de troca ibnica sdo utilizadas para
concentrar microconstituintes. A técnica consiste em passar um grande volume de
solucdo contendo o constituinte em grande diluigdo através de uma resina trocadora de
cations, ou anions, dependendo do caso, para fixar o constituinte e, depois, remové-lo
da resina por eluicdo com um menor volume de solugéo apropriada (BORBA, 2009).

Varios sdo os fatos que afetam o desempenho das resinas trocadoras de ions tais
como pH e temperatura da solucdo, peso molecular e intensidade da carga da espécie

ibnica presente nas fases, forca ibnica na solucdo, geometria da resina de troca ibnica,
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tamanho das particulas da resina, natureza do solvente e tempo de contato entre a
espécie idnica em solucdo e na resina (ANAND et al., 2001; BORBA, 2009).

Ao avaliar a afinidade dos ions com os sitios do trocador iénico, no caso da
resina, a forca com que um cétion é atraido, devera ser proporcional a sua carga e, por
consequéncia, ions de maior carga sdo mais fortemente atraidos (COVELO et al., 2007).
Nos casos em que 0s cations possuem mesma carga, a seletividade aumenta com o raio
ibnico, isso ocorre em funcdo do decréscimo do grau de hidratacdo, em que quanto
maior for o volume do ion, mais fraco serd seu campo elétrico na solugdo e,
consequentemente, menor o grau de hidratacdo (OLIVEIRA, 2008).

A resina Amberlite IR120 foi fabricada pela DOW Chemical a qual apresenta,
além de alta estabilidade fisica, quimica e térmica (desde que ndo extrapolem as
condicdes estabelecidas pelo fabricante), elevada capacidade de troca idnica, bem como
uma excelente capacidade de regeneracdo. As propriedades fisicas e as especificacbes

podem ser vistas na Tabela 3.1.

Tabela 3.1. Propriedades gerais da resina Amberlite IR 120.

Tipo Resina catidnica microporosa
Grupo funcional -SOzH
Matriz Copolimero de divinilbenzeno estireno
Forma idnica Na*
Forma Particula Esféricas
Tamanho médio 0,5 mm
Densidade (base Umida) 0,717 g/cm3
Escala de operagéo de pH 0-14
Temperatura maxima de operagdo 120 °C
Capacidade total de troca idnica 5 meq /g de resina seca

* Especificagdes do Fabricante DOW Chemical.

As resinas de troca ionica podem ser utilizadas para remover diversos ions de
uma fase liquida. Em particular, tratando da remocédo de cations de metais pesados de
meios aquosos, varios estudos ja relatam o bom comportamento utilizando a resina

catidnica Amberlite IR 120. Valverde et al., (2002) trabalhou com os sistemas H*/Cu®",
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H*/Cd*" e H*/zn? usando Resina Amberlite IR-120 como trocador de fons em sistemas
aquosos. Para os estudos de Demirbas, (2009), foram testados uma enorme gama de
metais Cu(ll), Zn(I1), Ni(ll), Pb(ll) e Cd(Il). Franco et al.,, (2013) realizou testes
semelhantes para o ternario Ni**/Zn**/Na*. O trabalho de Elabd et al., (2014) teve como
objetivo remover UO,?* ap6s um pré-tratamento da resina com sais de niquel. Kulkarni
et al., (2017) fez o estudo para remocgéo de Pb e Cu do efluente de uma inddstria de
baterias, e merece destaque pois é um dos poucos trabalhos que avaliou a remocao
paralela de outras espécies metalicas presentes no efluente.

N&o foram relatados trabalhos na literatura que investigam a acdo do meio na
estabilidade fisica, quimica e morfologica das resinas ap0s 0s processos de remocao,
uma vez que muitos tratamentos sdo submetidos a condi¢fes operacionais como pH

temperatura que vao além das especificacGes dos fabricante do material.

3.6.3. Biomateriais — Escamas de peixe

Biomateriais sdo definidos como materiais obtidos a partir de biomassas
provenientesde origem natural ou sintética, que como vantagem de serem abundantes e
acessiveis, muitas vezes aparecendo como rejeitos industriais. Como exemplo de
materiais, que foram utilizados com relativo sucesso na remogéo de ions metalicos em
solucdo aquosa, podem ser citados: leveduras (DAS et al., 2007), casca de arroz (LATA
& PRASAD, 2011), macrofitas (MODENES et al., 2013) e escama de peixe
(UZUNOGLU & OZER, 2016).

Globalmente, mais de 91 milhGes de toneladas de peixe, crustaceos e moluscos
sdo capturados cada ano. A Organizacdo para a Alimentacdo e Agricultura (FAO)
estima que cerca de 50-60% destes sdo utilizados para consumo humano, enquanto o
resto é considerado descarte. Enormes quantidades de subprodutos ou resto das
matérias-primas sdo desperdicadas, gerando um impacto ambiental indesejavel. Apesar
dos crescentes esforcos para a obtencdo de novos produtos a partir dos subprodutos
gerados, a maior parte é ainda usada para a producédo de farinha de origem animal. Para
contribuir com a reducéo da superexploragcdo bem como os efeitos ambientais adversos,
seria aconselhavel a obtencdo de produtos de alto valor agregado produzidos a partir
destes materiais remanescentes. Algumas espécies de peixes sdo comercializados depois
de extrair os 0ssos, como os filés congelados de mar, e o material parcialmente

composto por 0ssos é considerado descarte (BOUTINGUIZA et al., 2012).
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O peixe Oreochomis niloticus, conhecido popularmente como Tilapia € uma
espécie oriunda da Africa e apresenta listras verticais na nadadeira caudal de colorago
metalica, o corpo curto e alto, a cabega e a cauda sdo pequenos e, quando alevinos,
apresentam um colorido metalico em tom verde azulado na cabeca (BAUMGARTNER
et al., 2012). Pertencente a familia dos Cichlidae, subfamilia Tilapiinae, tribo Tilapiini,
a Tilapia € um peixe que tem se diversificado em todo o mundo por seu valor comercial.
Introduzida no pais em 1971, é uma das espécies ideais para a piscicultura devido a sua
carne de boa qualidade, precocidade, rusticidade, capacidade em aceitar alimento
artificial, reproduzir-se em cativeiro e em geral apresentar bom desempenho em
diferentes regimes de produgdo (ELIEL et al., 2003).

As escamas sdo elementos esqueléticos que cobrem e protegem a pele de peixes.
A Tilapia da espécie Oreochomis niloticus apresenta escamas do tipo elasmoides, mais
especificamente cicldides, caracterizadas pela sua elasticidade e forma variavel (DIAS
et al., 2007). A caracterizacdo e morfologia de escamas elasmoéides de peixes Gsseos
indicam que as escamas consistem de duas regides: uma formada de uma matriz
extracelular, principalmente colageno do tipo I, e outra por apatitas as quais englobam:
hidroxiapatitas, fluorapatitas e cloroapatitas (i.e. Caig(PO4)s(X), em que X = OH, F ou
Cl, respectivamente), além da possibilidade de carbonato de célcio CaCO3 (IKOMA et
al., 2003). A Figura 3.9 apresenta a disposicdo de cada componente na estrutura da

escama.

Colageno

Hidroxiapatita

Figura 3.9. Estrutura da escama de peixe, célula unitaria da hidroxiapatita e hélice tripla de
coldgeno (SHOULDERS & RAINES, 2010; NAIR et al., 2013; Adaptado).
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A Figura 3.9 apresenta a disposi¢ao dos competentes da escama componentes da
escama para a formacdo da sua estrutura. O colageno, representado em verde, aparece
na forma de matriz ou ainda de estrutura basica do material, sendo entdo a
hidroxiapatita, em vermelho, o formador de uma subcamada acima do colageno, dando
origem assim, aos anéis de crescimento da escama.

Apresentam uma composicdo média de 49,7% de fracdo inorganica e 50,3% de
fracdo orgénica. O colageno é a proteina mais abundante nos vertebrados e representa
aproximadamente 25% das proteinas totais dos mesmos. Podem ser usada na
alimentacdo, em materiais biomédicos, farmacéuticos e cosmeéticos e indudstrias de
couro. Coléageno do tipo | € o principal componente da matriz celular e exibe funcdes
que incluem desde a protecdo mecéanica de tecidos e 6rgdos até a regulacao fisiologica
do ambiente celular (ELIEL et al., 2003; SANTOS et al., 2008). Tanto 0s peixes
maritimos quanto os de &gua doce, apresentam estrutura béasica de escamas
consideravelmente parecidas, porém se diferem na quantidade e nos tipos de minerais,
0s quais variam de acordo com o ambiente aquéatico (IKOMA et al., 2003b).

Em indastrias frigorificas de peixes ou mesmo na atividade pesqueira, as
escamas dos peixes geralmente sdo descartadas no lixo, salvo quando séo coletadas para
0 artesanato em algumas pequenas comunidades. Isso demonstra ser um material de
baixo custo e abundante, até entdo pouco explorado pela comunidade cientifica,
podendo ser aplicado como adsorvente de metais pesados e outros poluentes.
Geralmente os trabalhos encontrados na literatura sobre este material tém como objetivo
estudar a idade e o crescimento dos peixes a partir da estrutura anelar das escamas
(ASCHENBRENNER, 2009; DOMINGUES & HAYASHI, 1998). Segundo dados da
Cooperativa COPISCES, localizado na cidade de Toledo — PR sdo abatidos cerca de 10
ton de Tilapia por dia. Considerando que cada peixe pesa, em média, 700 g e que 2,5%
de seu peso sdo escamas, sao gerados 275 kg de escamas de Tilapia por dia. Como nao
ha nenhuma destinacdo nobre ou aplicabilidade desse residuo, as escamas se tornam
uma abundante fonte biomaterial.

Estudos recentes mostram que escamas de peixes tém sido avaliadas na sor¢do
de metais pesados, devido a presenga de compostos orgénicos e inorganicos que
permitem interacdes com diversos solutos em processos de sor¢do em meio aquoso,
além de sua facil disponibilidade (ELIEL et al., 2003).

Estudos especificos com escamas do peixe bacalhau, pargo, e solha, 0s quais tem

sua em sua fracdo orgénica proteinas, possuem consideravel capacidade de adsorcéo,
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por causa da queratina, material encontrado nessas proteinas. Essas proteinas podem
estar em cabelos de mamiferos e escamas de peixe, nos quais contém grupamentos com
enxofre, que também pode ser responsaveis pelas propriedades de adsor¢do de escamas
de peixe. No entanto, em estudos, tem sido relatado que a hidroxiapatita ou HAP,
Cai(PO4)s(OH),, encontrado e extraido de o0ssos, conchas do mar, escamas peixes, e
matérias semelhantes, também pode remover ions metalicos de aguas contaminadas
(VILLANUEVA-ESPINOSA et al., 2001).

Nadeem et al., (2015) demonstraram experimentalmente que, as escamas do
peixe tilapia, se pré-tratadas termicamente, possuem uma capacidade maxima para a
remocdo de 58 mg de Cu®* por g de adsorvente. Esta variedade contém 49% de matéria
inorganica, sendo o restante da matéria organica. Quando ambas as fracfes organicas e
inorganicas sdo separadas das escamas de peixe, a fracdo inorganica, composta
principalmente de HAP, das escamas de peixe tem uma capacidade de adsorcdo 75%
mais elevada do que a organica fragdo para o Cu®*.

Quando escamas de peixe com diferentes relacdes entre organicos e inorganicos
sdo usados em ensaios de adsorcdo, os resultados mostram que ndo existe um efeito
sinérgico quando tanto o das fases mineral e organica presentes na escama de peixe e,
curiosamente, a quantidade de Cu®* adsorvido é independente da fracdo organica ou
mineral, entre 30 e 90% em peso do componente mineral.

Existe uma proporcionalidade entre a quantidade de Cu?* adsorvido por g de
escamas de peixe e da concentracdo inicial de Cu®* na fase liquida, a qual é
independente da quantidade de inorgénicos ou organicos. Nadeem et al., (2008) para
Pb?*, testes foram realizados e apresentaram melhores resultados para escamas de peixe

bacalhau.

3.7. Consideracdes finais da revisdo bibliogréfica

Uma forma relevante de contaminacdo dos recursos hidricos é o descarte de
metais pesados em corpos receptores como rios e lagos. Metais pesados sdo
contaminantes toxicos, mesmo em baixas concentragdes. Devido a sua solubilidade e
mobilidade acumulam-se em toda cadeia alimentar, ocasionando desta forma, sérios
riscos a saude humana. Uma das principais fontes de metais pesados sdo as aguas

residuarias de industrias de baterias automotivas.
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Neste contexto, este projeto visa a obtencéo de dados que auxiliem no projeto de
um sistema ternério visando o tratamento de um efluente liquido de uma inddstria de
producdo e recuperacdo de baterias contaminado com metais pesados. Atualmente, a
industria que disponibilizou o efluente, utiliza a precipitacdo quimica para a remocao
dos metais pesados. A lama quimica, gerada na precipitacdo, € encaminhada para um
aterro quimico e sobrenadante é encaminhado para lagoas de tratamento. Fato é que
estes processos geram elevadas quantidades de lama e tornando sua disposi¢do onerosa.

Desta forma, a avaliacdo de diferentes materiais aplicados na remocao de metais
pesados do efluente podera permitir o tratamento eficiente do efluente e a possibilidade
de reutilizacdo da agua, objetivando alcancar os padrfes de langamento nos corpos
receptores. Além disso, a qualidade e quantidade de lama quimica gerada durante o
processo sdo fatores preponderantes, necessitando de uma analise minuciosa ao final de
cada processo, uma vez que cada material empregado em novo processo fases liquida e

s6lida com caracteristicas distintas.
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4. PROCEDIMENTO EXPERIMENTAL

Nesta sessdo serdo apresentadas detalhadamente os materiais e as metodologias

referentes a todas as analises ou experimentos realizados neste trabalho.

4.1. Caracterizacao do efluente industrial

4.1.1. Caracterizagdo elementar e avaliagéo do pH do efluente

Inicialmente, foram coletadas 16 amostras do efluente bruto (tanques de
tratamento) e tratado (entrada da lagoa) de uma industria de producdo e recuperacao de
baterias automotivas, durante um periodo de 50 dias, armazenadas em frascos livres de
luz e mantidos sob temperatura ambiente. As amostras foram caracterizadas quanto a
concentracédo elementar (metais pesados), pH e DQO.

O pH das amostras foi determinado pelo método potenciométrico empregando
um pHmetro com eletrodo de vidro (GEHAKA, PG1800).

A caracterizacdo elementar das aguas residuais foi realizada empregando a
técnica de espectrometria de fluorescéncia de raios X por reflexdo total (TXRF) (S2
PICOFOX, Bruker AXS Microanalysis GmbH). Em virtude da acidez do efluente bruto
(pH = 1), o pH das amostras foi corrigido até a neutralidade, adicionando-se 660 pL de
amostra em microtubos do tipo Eppendorf com capacidade de 2 mL, nos quais foram
adicionados 330 pL de solucdo de NaOH (6 mol L™) e uma aliquota de 10 puL de uma
solucdo padréo de Galio perfazendo uma concentracéo de 10 mg L™ do padréo interno
Galio na amostra final. Apds a adi¢do do padréo interno, 5 pL das amostras foram
pipetados sobre o centro de discos de quartzo. Os discos contendo as amostras foram
secos, em capela de fluxo laminar a temperatura ambiente. Previamente as analises, 0s
discos de quartzo (30 mm de didmetro e 3 mm de espessura) foram submetidos a um
procedimento de limpeza conforme descrito por (Espinoza-Quifiones et al., 2015).

A demanda quimica de oxigénio (DQO) da &gua residuaria foi realizada
empregando-se o método de refluxo fechado (APHA, 2005).

Foram realizadas também a caracterizacdo elementar da lama gerada pelo
processo aplicado em escala laboratorial, onde as amostras solidas (lama) foram

recuperadas ap0s 0 processo de tratamento a partir da filtracao das solucdes ap0s 0s
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processos e o filtrado foi seco a 60 °C e armazenado livre de umidade. Para analise das
amostras sélidas, 30 mg da mesma (granulometria < 50 um) foram adicionadas a
microtubos do tipo Eppendorf (capacidade de 4 mL) juntamente com 2,5 mL de
TritonTMX-100 (Sigma-Aldrich) a 1% em volume e 100 puL do padrdo interno Galio.
As micropipetas utilizadas foram aferidas com o uso de uma balanca analitica. Apds a
adi¢ao do padrdo interno, 5 pL das amostras foram pipetados sobre o centro de discos
de quartzo, previamente limpos. Os discos contendo as amostras foram deixados secar

sob as mesmas condicGes das amostras liquidas.

4.2. Materiais adsorventes

Neste trabalho, os materiais adsorventes de diferentes fontes e caracteristicas
foram empregados como agentes de remoc¢do de metais pesados do efluente de uma
indUstria de bateriais automotivas, bem como de uma solucdo sintética. Séo eles: um

biomaterial, um material mineral usado na referida industria e uma resina comercial.

() Biomaterial (ES): o biomaterial utilizado foi a escama do peixe de tilapia
(Oreochromis niloticus), que € um residuo da industria frigorifica de peixe. Em
situacBes raras este tipo de residuo é adequadamente destinado e possui aplicacdes
nobres. A ES foi fornecida por uma empresa localizada na regido oeste do Parana. As
escamas foram lavadas com agua destilada para a remocdo de sujeiras, gorduras, peles e
outros constituintes, secas em estufa a 60 °C e armazenadas em sacos plasticos livres de

umidade e luz.

(1) Material mineral (DL): o material mineral utilizado foi a dolomita comercial
(DL), que é o principal agente alcalino utilizado em grande escala para o tratamento de
aguas e efluentes como agente neutralizante. Este material pode apresentar alteracdes na
composigdo e grau de pureza dependendo da fonte. A dolomita utilizada no presente
estudo foi cedida pela mesma industria de onde foi coletado o efluente, que usa o

material como agente neutralizante.

(111) Material comercial (CR): O material comercial avaliado neste estudo foi a
resina catibnica Amberlite IR120®, fabricada pela Dow Chemical, que é uma resina
catidnica, constituida por uma matriz de copolimero de estireno-divinilbenzeno, com

acidos sulfonicos como grupos funcionais (R-SO3’), com Na* como o contra-ion.
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Os trés materiais estudados (FS, DL, RC) foram caracterizados em termos de
propriedades fisico-quimicas pelas seguintes técnicas analiticas: Analise elementar;
Ponto de carga zero - pHy.; Analise de espectroscopia no infravermelho com
transformada de Fourier (FTIR); Microscopia eletrénica de varredura com
espectrometria de energia dispensiva de raios x (MEV-EDS). A caracterizacdo do
material foi realizada para avaliar propriedades fisico-quimicas e morfoldgicas dos
materiais, de acordo com sua especificidade (possibilidade por cada técnica), antes e

depois de empregadas no processo.

Nota: O termo "materiais adsorventes" utilizado ndo refere-se exclusivamente ao
fendmeno de adsorgdo, uma vez que a remoc¢do dos metais pesados pelos materiais
empregados neste trabalho pode envolver outros fendmenos fisico-quimicos além da
adsorcdo como troca-idnica, complexacdo e precipitacdo (FOMINA & GADD, 2014;
GADD, 2009).

4.2.1. Caracterizacdo dos materiais adsorventes

A caracterizacdo fisico-quimica e morfolégica dos materiais adsorventes foi
realizada antes e ap0s 0s processos de remog¢do de metais com o objetivo de conhecer as
especificidades de cada material e buscar o melhor entendimento do processo. Realizou-
se a trituracdo das amostras por um moinho de bolas (adaptado - BR INOX LTDA), até

a forma de pd, sendo ainda algumas amostras analisadas na sua forma original.

4.2.1.1. Ponto de carga zero (pHpzc)

O ponto de carga zero (pHp.) dos trés materiais adsorventes foi determinado
pela metodologia do "método dos 11 pontos" (Park and Regalbuto, 1995), em que foram
preparados 50 mL de solugdes contendo NaCl (0,01 mol L™) em frascos Erlenmeyer,
em uma faixa de pH de 1 a 12, ajustando-se com NaOH 0,01 mol L™ e HCI 0,01 mol L’
! Em cada teste, foram adicionados 100 mg do material adsorvente e mantidos durante
24 h, quando o valor de pH de equilibrio das amostras foi medido. A interpretacdo
gréfica do pHinicial VS. PHrinat indica 0 ponto de carga zero, que corresponde ao ponto em
que a variacao do pH é zero.
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4.2.1.2. Microscopia Eletronica de Varredura (MEV) e Espectroscopia de
Energia Dispersiva (EDS)

As micrografias dos materiais antes e depois do processo foram obtidas por um
microscopio eletronico de varredura (Tescan Vega 3) do
LABCATPROBIO/UFPR/Campus Palotina, com ampliacdes entre 200-5000x. As
amostras foram, anteriormente, fixadas em um suporte de amostra por meio de uma fita
de carbono e depois cobertas com uma fina camada de ouro por um metalizador. Além
das imagens, o equipamento contém um sistema de espectroscopia de raios X de energia
dispersiva (EDS) (Penta FET Precision - Oxford), que permitiu uma avaliagdo semi-

quantitativa da composigdo quimica.

4.2.1.3. Espectroscopia de absor¢do na regido do infravermelho com

transformacéo de Fourier (FTIR)

Os grupos funcionais de superficie dos materiais adsorventes foram analisados
pela aplicacdo da espectroscopia de infravermelho (Modelo-FTIR / NIR Spectrum -
Perkin Elmer-Frontier) reflectancia difusa na faixa de 4000 a 450 cm™, com uma
resolucdo de 16 cm™. As amostras foram pastilhadas com KBr na proporg&o 1/100 (%
m/m) misturando-as até a formacdo de um fino filme. Para as amostras em sua forma
inteira, os espectros FTIR foram obtidos por espectros pela técnica de refletancia total
atenuada (ATR) na regido do infravermelho médio (entre 4000-650 cm™) a uma

resolucdo de 4 cm™ e com 16 acumulacdes.

4.2.1.4. Difracdo de raio X (DRX)

A caracterizagdo microestrutural dos materiais adsorventes foi realizada
aplicando-se difratometria de raio X (Bruker modelo D2-PHASER). A medidas foram
relizadas operando no modo de varredura continua, com radiagdo Cu-Ka (1.5418 A) e
filtro de niquel, com voltagem de 30 KV e corrente de 10 mA. Foi utilizada uma
velocidade de varredura em 26 de 0,02°/min ¢ um tempo de 1 s por passo, na faixa de
5° a 80°. As amostras solidas foram moidas de modo a obter um po fino com

granulometria menor que 50 um.
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4.3. Ensaios de remocao de metais pesados de um meio aquoso
4.3.1. Cinéticas de remo¢ao

Os experimentos para avaliacdo da remocdo de metais pesados de um meio
aquoso, pelo emprego dos trés materiais adsorventes (ES, DL, CR), foram realizados
em sistema fechado e batelada. Este procedimento consistiu em misturar um volume
fixo de solucdo com uma quantidade conhecida de material adsorvente, em condigdes
controladas (velocidade de agitacdo, temperatura, pH), parametros baseados nas
condicBes operacionais do processo industrial. Em tempos pré-determinados, a
concentracdo residual dos metais pesados, e outros elementos, em solucdo e na fase
solida (lama) foram medidas.

Para todos os ensaios, as concentracfes elementares, inicial e residual, foram
medidas a partir da aplicacdo da técnica de Fluorescéncia de Raios X por Reflexdo Total
(TXRF), conforme descrito na se¢do de 4.1.1. As concentracfes dos metais pesados na
fase solida e a porcentagem remocdo destes da fase liquida foram calculadas pelas

EquacOes 4.1 e 4.2:

(4.1)

C,-C (4.2)

Em que g; € a quantidade das espécies retidas na fase sélida (mg g™); V é o volume da
solucdo (L); mags € a massa adsorvente (g); Co e Ce s80 as concentracdes iniciais e finais
das espécies inicial na fase liquida (mg L™); e R é a porcentagem removida de espécies

da fase liquida (%), respectivamente.

Inicialmente, foram realizados experimentos utilizando solugdes metalicas, as
quais foram preparadas com base nas concentracdes de metais pesados encontradas no
efluente real, bem como no seu pH (alguns ensaios foram realizados com pHs diferentes
daquele encontrado no efluente real). As solugdes foram partir da dissolucéo de cloreto
férrico (FeCls), sulfato de zinco (ZnSQO,) e cloreto de chumbo (PbCl;) em &gua
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destilada. Posteriormente, foram realizados experimentos utilizando o efluente real em
estudo. Na Tabela 4.1 s&o apresentados os experimentos realizados, bem como a
condicdo de cada ensaio. Conforme apresentado na Tabela 4.1, foram realizados
experimentos para avaliar a eficiéncia de cada material adsorvente em separado, bem
como avaliar a eficacia dos mesmos quando aplicados em série.

O pH do sistema foi monitorados ao longo do experimento. Para obten¢do dos
dados cinéticos de remocao, aliquotas da fase liquida foram retiradas em tempos pré-
determinados, filtradas a vacuo com membranas de acetato de celulose de 0,45 pum, e as
concentracdes de metal restantes em solucdo foram determinadas por TXRF de acordo
com a metodologia descrita no item 4.1.1 e a quandidade removida de metais foi
determinada pela Equacéo 4.1. Os diagramas de especiacdo das espécies de Fe, Zn e Pb
foi realizado utilizando o software MEDUSA acoplado a ferramenta HYDRA, aplicado
para o intervalo de pH estudado.

Além disso, os materiais adsorventes apds os testes de remocgdo (isto é, fase
solida) foram coletados, secos e devidamente armazenados para caracterizagdes
subsequientes. Apds a realizacdo da cinética, uma amostra liquida foi avaliada pela
técnica de TXRF com o objetivo de conhecer a composicdo elementar remanescente

ap0s 0 processo.
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Tabela 4.1. Condic¢Bes experimentais para 0s ensaios de remocao de metais pesados.

Etapa Cléissmca_gao Sistemas avaliados Condigdes fixadas Objetivo
0 ensaio da etapa
Co, e =390 mg Lt Auvaliagdo da eficiéncia, tempo
o ES_ST . Cozn=54mgL" de quilibrio e potencial de
| Cinética de DL_ STFe' Zne Pbr Coppb=27mg L™ neutralizagdo da ES, DL e RC
remogéo RC_ STFeY ZnePb: m=20g na remoc&o dos fons Fe, Zn e
Fe, ZnePb: V=1L Pb de uma solugéo
PHinicias = 1 . multicomponente
%" Fe _:45(;) ang ||:-1 Avaliaco do efeito do pH e da
Influéncia do ES — STre, zne pos CO* oz 2 mg L capacidade de remogao dos
I Hoo DL — STee, zne pos O*Fr’]g 005 fons Fe, Zn e Pb de uma
PHinicia RC — STre, zne pos V= 0’05 E solugdo multicomponente
pHinicia; -15 componente pela ES, DL e RC
_ T
%’0 ern_:4§(? r:1ngg II_‘.l Comparagdo tlergjtre as cinétié:as
s . e 1 e 0 potencial de remogéo da
[ Crlgr(;tc':gge DL = STee. znepn; Co, P?n_:zf;zg L DL na remogéo dos ions Fe,
V=1L Zn e Pb para pH final da
DHiiom = 1 solucao 3e 5
Etapa 1:
Core=450mg L™
DL — ST, zn, pb Co,zn =60 mg L? Avaliacdo do potencial de
+ Co, pp =22 mg Lt neutralizacdo, potencial de
Processo ES — STre, zn po m=16,3¢g remocdo e tempo de equilibrio de
v Hibrido de V =1L; pHinicia = 1 um processo hibrido
remogao em Etapa 2: DL > ESeDL 2RC
batelada DL — STke, zn pb Co, Fe, zn, pb = na remocéo dos ions Fe, Zn e Ph
+ remanescente de uma solugdo multicomponente
RC — STre, zn, po m=05g
V=05L
PHinicial = 3
Etapa 1:
Core=450mg L
DL — STee 70 pb Cozn=60mg L™ Avaliacdo do potencial de
+ Copp=22mg L™ neutralizagdo, potencial de
Processo ES — STre, zn po m=16,8¢g remocdo e tempo de equilibrio de
v Hibrido de V=1L; pHinicias =1 um processo hibrido
remocéo em Etapa 2: DL > ESe DL >RC
batelada DL — STge, zn P Co, Fe, zn, Pb = na remoc&o dos ions Fe, Zn e Pb
+ remanescente de uma solugdo multicomponente
RC_STFe, Zn, Pb m= 0159
V=05L
PHinicial = 5
Etapa 1: .
%J’ Fe _:42(? nTg? Il_‘_l Avaliagdo do potencial de
DL_ST CO’ zn =22 mg Lt neutralizacéo, potenc_ial d_e
Processo Batelged;n’ Pb 0'?; - 1684 remocao e tempo de equilibrio de
Hibrido de + V= 1’L um processo hibrido
vi remogao RC = STee 20, 7o PHinicial = 1 na rergcln_g;o Ec?s?o?wls_ F_e)RZcr:l ePb
batelada-leito Leito fixo Etapa 2: d UGS Iti m nent
fixo Core g = e uma solugéo multicomponente
remanescente para um S|stem_a batelada-leito
m=05g fixo
V=05L
PHinicial = 5

Condig0es de operacionais constantes: o =90 rpme T = 25 °C.
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4.3.2. Sistema de leito fixo

Os experimentos de remocao dos metais Fe, Zn e Pb em coluna de leito fixo foram
realizados utilizando-se o médulo apresentado na Figura 4.1. O sistema continha uma
coluna de vidro de dimensdes 1,0 cm de didmetro interno e 30 cm de altura acoplada a

uma bomba peristéltica (Cole-Parmer 6-600 rpm).

1 =
3 f—'ﬁ-'h@'—\
. "y
lli@ ~
L 7 J ,

Figura 4.1 Modulo experimental de adsorcdo em coluna de leito fixo.1- tanque de
alimentacgdo; 2 - Bomba peristaltica; 3 - Coluna de adsorcéo; 4 - Tanque coletor.
(Adaptado de PIETROBELLI, 2012).

Os experimentos de remocdo foram realizados empacotando-se a coluna com
uma massa de 0,5 g de adsorvente, onde a solucdo de metalica foi alimentada a coluna
com vazéo constante de 4 mL min™ em fluxo ascendente.

O calculo da capacidade utilizavel de remoc¢édo dos metais no sistema em leito fixo
foi determinado através das curvas de ruptura obtidas experimentalmente, conforme a
Eq. 4.3.

ge= 22" (1- Z)at (4.3)

Sendo q é a quantidade de metal removido pela resina (mg g*), Co é a concentracio do
metal na solugdo de alimentacdo (mg L™), Q é a vazdo de alimentacdo (mL h™), mags €
a massa do material adsorvido seco (g), C; € a concentracdo do metal na solu¢do na

saida da coluna (mg L™) e t,, é o tempo de ruptura do leito (h).
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Para o experimento de dessorcdo, 100 mL de uma solucao de HCI 0,1M foram
adicionados a coluna em fluxo ascencente na mesma vazao do experimento de remogéo
até o término da solucdo. Amostras da solugcdo metélica foram coletadas ao topo da
coluna em intervalos de tempo pré-definidos até a completa saturacdo do adsorvente. A

quantidade total de metal dessorvida foi calculada pela Equacdo (4.4).

Q ta (4.4)
Qeqa = : f Cq dt
0

ads

Em que, geq a quantidade de metal dessorvida do material (mg g™), Cd a concentragéo
do metal na saida da coluna em func&o do tempo (mg L™), Qo a vazdo de alimentacdo da
solucdo eluente (L min™), mag a massa de adsorvente empacotado no leito (g) e td o

tempo total do experimento de dessor¢ao (min).
Pd(%) =1 (4.5)
qe

Em que, Pd(%)eé a porcentagem de metal dessorvida da fase solida.

A concentragdo dos metais de cada uma das amostras foi determinada por
TXRF, conforme descrito no item 4.2.1 e a quandidade removida de metais foi

determinada pela Equacdo 4.2.1.

4.4. Procedimentos auxiliares
4.4.1. Determinacdo da solubilidade da dolomita

A solubilidade da DL em uma solugdo aquosa foi determinada pelo seguinte
procedimento: 1 g de DL foi colocada juntamente com 100 mL de agua deionizada
(pHiniciat = 6,7) em frascos Erlenmeyer (250 mL). O Erlenmeyer foi mantido por 24 h
sob agitacdo (90 rpm) e temperatura controladas (25 °C). Em seguinda, a suspenséo foi
filtrada (membrana de acetado de celulose) e a fase sélida seca em estufa (60 °C) até
massa constante. Finalmente, a massa da fase solida foi medida e solubilidade foi

calculada a partir da Equacéo 4.3. O procedimento foi realizado em triplicata.
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m; —my (4.5)
v

SL =
Em que S, é a solubilidade da dolomita em 4gua a 25 °C (g L™); m; é a massa inicial de
dolomita, m; € a massa final da dolomita que néo foi solubilizada e V é o volume da

agua (L), respectivamente.

4.4.2. Determinacdo da curva de neutralizacdo de uma solucdo &cida empregando

dolomita

A curva de neutralizacdo de uma solucdo sintética multicomponente (Fe, Zn, Pb
— concentracdes determinadas com base nos valores encontrados no efluente real) e com
pH =1 foi determinada da seguinte forma: 1 L da soluc&o foi colocada em um béquer e
mantida sob agitacdo (90 rpm) e temperatura (25 °C) controladas. Quantidades de
dolomita pré-determinadas foram adicionadas a solu¢do em modo batelada alimentada.
Apbs cada alimentacdo de uma massa de DL, o pH do meio (solu¢do + DL) foi
monitorado até estabilizacdo deste pardmetro. O experimento foi conduzido até o meio
atingir pH proximo a 12.
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5.

RESULTADOS E DISCUSSAO

Inicialmente, a andlise da qualidade do efluente da industria de baterias foi
realizada, e a partir das informacGes obtidas, uma solugdo sintética foi elaborada com
base nas concentracfes de metais pesados do efluente real. Considerando a utilizagdo de
diferentes materiais na remocao de metais pesados, uma analise comparativa entre 0s
materiais de diferentes origens foi realizada, uma vez que cada material possui
diferentes proveniéncias e em funcdo disso, poderdo possuir comportamentos distintos
durantes os processos. Sendo assim, para verificar a estabilidade quimica e fisica dos
materiais foram realizadas analises de caracterizacdo quimica e morfoldgica-textural
antes e ap0s 0s processos de remogao.

Nesse sentido, realizou-se uma avaliacdo comparativa da remocdo de metais
pesados em sistema multicomponente de aguas residuais da industria de baterias
utilizando diferentes materiais: escama de peixe, dolomita e resina de troca ionica.
Nesta etapa realizou-se a caracterizacdo elementar e de pH do efluente industrial, a
partir da qual as solugdes de estudo foram preparadas. Além disso, realizou-se uma
caracterizacdo quimica e morfoldgico-textural dos materiais antes e ap0s 0S processos
de remocdo aplicados objetivando verificar as modificacbes ocorridas pela agdo do
meio. Em seguida, com base nos resultados observados nas cinéticas iniciais, foram
realizados estudos para avaliar a possibilidade de utilizagdo dos materiais “adsorventes”
em série. O intuito desta etapa foi aliar, em um Unico processo, as melhores condi¢des
obtidas por cada material tanto por sua capacidade de remogéo, quanto de neutralizacao.
Dessa forma, essa etapa objetiva disponibilizar um efluente tratado de melhor qualidade
e mitigacdo da geracdo excessiva de lama, o qual caracteriza-se como um relevante

problema econdmico-ambiental, agregando elevados custos de disposi¢cdo ao setor.

5.1. Caracterizacgao do efluente industrial

Uma amostragem do efluente industrial foi realizada por um periodo de 50 dias,
e posteriormente caracterizada em termos de concentracdo elementar, principalmente no
que diz respeito a metais pesados (analise TXRF), bem como o valor do pH do liquido.
A Tabela 5.1 mostra a caracterizagdo elementar quantitativa do efluente industrial bruto,

com concentragdo de metais pesados do efluente bruto, em que os valores de
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concentracdes mais elevadas foram os seguintes: Fe (344 + 96 mg L™), Zn (60 + 17 mg
L) e Pb (22 + 15 mg L™), sequido de outros metais pesados com concentragfes mais
baixas (Cr, Cu e Ni < 2 mg L™). Os valores do desvio padréo para a concentracéo de
metais foram elevados, os quais estdo associados as oscilagdes comuns do processo.
Estas variacGes também podem ser observadas pelos valores de LI e LS, bem como na
Figura 5.1.

O perfil de pH do efluente industrial de reciclagem de bateria, que apresentou
um valor médio de 1,0 £ 0,2 é mostrado na Figura 5.1a. A resolucdo brasileira que
controla e regula a descarga de aguas residuais (CONAMA- 357/2005) exige que o pH
de uma descarga industrial de efluentes seja entre 5 e 9. Além disso, as concentragdes
mais elevadas no efluente bruto dos metais pesados (Fe, Zn, Pb) observados no efluente,
de acordo com a Tabela 5.1, sdo mostradas na Fig. 5.1b, em que uma grande
variabilidade foi observada durante o periodo de amostragem, devido as oscilagdes
intrinsecas observadas no processo, especialmente para o Fe. Com base nos valores
apresentados na Tabela 5.1 para concentracdes limite de metais pesados (CONAMA —
357/2005), pode-se notar que os valores observados no efluente estdo acima dos padrdes

de descarte.

Tabela 5.1. Caracterizagdo elementar do efluente industrial de reciclagem de baterias.

Efluente industrial Limites contidos na
Elemento LI C +5D LS legislacdo (mg L™)
(mg LY CONAMA*
S 5053 7613 +£ 2273 9420 n.a.
Cl 4 22 +22 40 n.a.
K 5 7+2 10 n.a.
Ca 142 200 + 87 326 n.a.
Ti 1 1,2+£0,2 15 n.a.
Cr 1 2+1 3 1
Mn 0,5 1+1 2 1
Fe 255 344 + 96 480 15
Ni 2 1+1 1 2
Cu 1 2+1 3 1
Zn 45 60 £ 17 78 5
As 0,03 0,06 + 0,05 0,09 0,5
Br 1 3x1 4 1
Ba 1,1 1,11 +£0,02 1,2 5
Pb 5 22 +15 33 0,5

CONAMA - Norma 357/2005- Conselho Nacional do Meio Ambiente (BRASIL); (C) é a concentragéo
média do elemento (mg L™); SD é o desvio padréo (mg L™); n.a. sdo as espécies néo regulamentadas e IL
e SL s&o os limites de concentraco inferior e superior (mg L™), respectivamente.
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A partir dos resultados da caracterizacdo, verificou-se que o efluente possui um
pH extremamente &cido e altamente contaminado com metais pesados. Nesse sentido, é
necessario um tratamento eficiente e adequado para atingir os padrdes de reutilizacdo e
e/ou descarte de acordo com a legislacdo. Varios métodos convencionais sdo
comumente empregados para esses efluentes, como precipitacdo quimica, coagulacéo
(por exemplo, sulfato de aluminio). No entanto, esses métodos podem apresentar
algumas desvantagens, como a gerac¢do substancial de lama, o que pode aumentar 0s
custos gerais do processo de tratamento relacionado a esses descartes. Em contrapartida,
a neutralizacdo do efluente € um dos pardmetros mais importantes para o descarte,

havendo a necessidade entdo de se efetuar um processo que leva ao aumento do pH.
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Figura 5.1. Caracterizacdo do efluente industrial (a) valores de pH e (b)
concentracdo dos metais Fe, Zn e Pb no periodo de 50 dias.

66



5.2. Caracterizacao dos materiais adsorventes

Para avaliar a estabilidade quimica e fisica dos materiais adsorventes, bem como
compreender os fenbmenos quimicos e fisicos envolvidos no processo, foram realizadas
diversas caracterizagdes materiais estudados, dentre elas pHy.c, MEV-EDS, FTIR e
DRX.

5.2.1. Ponto de carga zero - pHpc

Os resultados de pHy,c para cada material adsorvente séo apresentados na Figura
5.2.1. Para a ES (Fig. 5.2a), pode-se observar um carater ligeiramente alcalino (pHpzc =
7,5), conforme relatado anteriormente na literatura (RIBEIRO et al., 2015). Este
resultado indicou uma possivel capacidade de remocdo de cations, como 0s metais
pesados avaliados neste estudo. Além disso, observando os resultados para o mineral
DL (Fig.5.2b), verificou-se uma alcalinidade muito mais acentuada alcangando pHp,c =
12,1. Essa caracteristica basica da (DL) dolomita ja foi relatada em outros trabalhos
(Mangwandi et al., 2014; Salameh et al., 2015a). Para a RC resina comercial na
Fig.5.2c, encontrou-se um valor de pHp,c = 5,7, indicando suas caracteristicas acidas,
que podem estar relacionadas com a presenca do grupo funcional de acido sulfénico.
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Figura 5.2. Ponto de carga zero (pH,): (&) escamas de peixe (ES), (b) mineral (DL) e
(c) resina comercial (RC).
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5.2.2. Microscopia eletronica de varredura - espectroscopia de rais X de energia
dispersiva (MEV-EDS)

Nas Figuras 5.3a e 5.3b, s@o apresentadas as micrografias obtidas para o ES
antes e depois do processo de remocao dos metais, onde notam-se conjuntos de fibras
ordenadas na ES in natura (Fig. 5.3a). A ES apresenta aspecto praticamente uniforme
de seus anéis de crescimento, contando com um conjunto de fibras de coldgeno que
crescem de forma co-alinhadas (IKOMA et al., 2003b).

Apols o processo, o ES (Fig. 5.3b) apresentou a formacdo de uma camada
aparentemente rugosa na sua superficie, que pode ser atribuida a um processo de
microprecipitacdo dos metais na sua superficie. Além disso, apds o processo de
tratamento, a ES ndo apresentou mais 0s anéis de crescimento caracteristicos, que
podem ser atribuidos a lixiviacdo da fase inorganica (apatitas) apresentada na sua
estrutura imersa na fase organica (composta principalmente por colageno), como ja
reportada em outros trabalhos (RIBEIRO et al., 2015). Além disso, apds o processo de
tratamento, o ES apresentou um carater gelatinoso, verificando a reacdo de hidrélise de
proteinas ocorrida. Esse fato aliado a saida da fase inorganica pela acdo do acido,

deixou uma maior porcao de coladgeno na estrutura.

Em relacdo ao material DL, as micrografias (Fig. 5.3c) exibiram um p6 fino em
um conjunto com aglomerados de particulas de tamanhos e formas heterogéneas. Apds
o processo (Fig. 5.3d), a micrografia para DL apresentou uma estrutura cristalina
ordenada, isto pode estar relacionado a formacdo de uma rede cristalina, entre a DL e 0s
metais pesados em solucdo apds o processo de remocao, ou ainda pela precipitacdo da
fracdo insoluvel. Essa nova estrutura cristalina pode estar relacionada a possibilidade de
substituicdo das espécies originais na constituicdo DL (Ca ou Mg), que pode ser
lixiviada durante o processo em meio acido, pelos metais disponiveis da fase aquosa
(Fe, Zn, Pb) (conforme EDS e DRX - Tabela 5.2 e Se¢édo 5.2.4 ,respectivamente).

As micrografias para a RC mostraram sua forma esférica e uma superficie
extremamente lisa (Fig 5.3e). A superficie da RC indicou a auséncia de poros em sua
estrutura, confirmada pelos parametros texturais (area de superficie especifica de 1,532
m? g™* e um volume de poro total igual a 0,011 cm® g, dados fornecidos pelo fabricante

da resina) que sdo valores baixos quando comparados a maioria dos adsorventes.
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Finalmente, pode-se ver que, ap0s 0 processo de tratamento (Fig. 5.3f), as pérolas de
particulas da resina apresentaram fissuras, provavelmente pela agdo do meio &cido na

matriz polimérica do material RC, que contém uma estrutura com fortes ligacGes

cruzadas de poliestireno, que apresenta uma estrutura linear, e o divinilbenzeno.

Figura 5.3. Micrografias para (a) ES (Mag. 2000x) e (b) ES apds o processo (Mag.
5000x); (c) DL (Mag. 5000x) e (d) DL apds o processo (Mag. 5000x); (¢) RC (Mag. 750x) e (f)
RC ap0s o processo (Mag. 750x).

A Tabela 5.2 apresenta a composi¢cdo elementar dos trés materiais estudados,

antes e depois do processo de remog&o, pelo método semiquantitativo de espectroscopia
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de raio X de energia dispersiva . Para 0 ES pode ser observado, a presenca de C e O que
pode estar relacionada tanto com a fase organica (coldgeno) e inorganica (por exemplo,
atribuida a apatita carbonatada [Cajp (PO,;) 6COs3]) da escama. A porcentagem de
minerais, como Mg e Ca, diminuiu ap0s o processo de remocdo, provavelmente devido
a acdo do pH acido. A diminuicdo de C (carbono), a partir de apatita carbonatada,

também foi um indicador da lixiviacdo da fase inorganica.

Ao analisar os valores da composicdo DL, observou-se uma alta porcentagem de
Ca, Mg e O da estrutura dolomita, elementos também reportados pelas técnicas FTIR e
DRX (Secoes 5.2.3 e 5.2.4). O mesmo comportamento de lixiviacdo de Mg e Ca pode
ser observado para o mineral. Além disso, encontrou-se uma pequena quantidade de Si,
que pode estar relacionada as impurezas presentes no mineral, neste caso possivelmente

silicatos (por exemplo SiO,, SiO,).

Tabela 5.2. Composicao quimica dos materiais adsorventes (%m/m) obtida por espectroscopia
EDS.

Elemento ES ESAT DL DLAT RC RCAT
C 31,7 27,5 L.D. L.D. 46,6 49,4
@] 35,9 49,0 57,7 63,1 27,8 25,7
P 9,7 8,6 L.D. L.D. L.D. L.D.
Si L.D. L.D. 2.1 L.D. L.D. L.D.
Na 0,3 L.D. L.D. L.D. 9,7 2,9
Mg 0,3 L.D. 13,7 0,7 L.D. L.D.
Ca 22,2 51 26,5 21,3 L.D. L.D.
S L.D. 0 L.D. 14,6 16 17,8
Fe L.D. 9,0 L.D. 0,3 L.D. 3,7
Zn L.D. 0,7 L.D. 0,1 L.D. 0,3

L.D. = Abaixo do limite de deteccéo.
ES - Escama de peixe, ESAT - Escama de peixe ap6s o tratamento, DL - Dolomita em pd, DLAT -

Dolomita ap6s o tratamento, RC - Resina catiénica, RCAT - Resina catidnica apds o tratamento.

Para a RC, uma evidente diminuicao de sodio apds o processo de remocdo pode
ser observada, e esse comportamento pode ser atribuido & troca iénica do cation Na*
pelos ions metalicos em solucéo, que foram identificados na fase sélida pela analise de
EDS apds o processo para todos 0s materiais investigados, exceto pelo Pb, que por sua

baixa concentragéo, ndo foi detectado por se tratar de uma analise semiquatitativa.
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5.2.3. Espectroscopia no infravermelho com transformada de Fourier (FTIR)

A espectroscopia no infravermelho foi realizada para ES, DL e RC antes e
depois do seu uso, para identificar possiveis mudancas na superficie dos materiais,

conforme a Figura 5.4.

Os espectros de infravermelho das escamas de peixe in natura foram
apresentados anteriormente por RIBEIRO et al., (2015), em que foram observadas
bandas de amidas (I, Il e Ill) de colageno e PO,> e COs* das apatitas. Bandas
semelhantes foram encontradas por Marrakchi et al.,, (2017). Os espectros de
infravermelho para o ES ap6s o processo (Fig. 5.4b), apresentando uma banda larga
entre 3000 e 3600 cm™, com uma intensidade maxima de 3280 cm™. Essa banda pode
ser atribuida as vibracbes do estiramento da hidroxila (-OH), tanto da estrutura da
escama como também das moléculas de agua adsorvidas no material apds o0 processo
(COLTHUP, 1950; MINAMISAWA et al., 2004). Nota-se uma banda que varia de
1415 cm™ a 1402 cm™ relacionada ao estiramnto C-O de caracteristico de carbonatos
(CO5%) (RIBEIRO et al., 2015). A modificacdo em tal banda de carbonato esta de
acordo com os resultados EDS e MEV previamente discutidos, indicando a lixiviacdo
de fase inorganica nos meios é4cidos. Além disso, a banda formada em 1230 cm™
também ocorreu devido a hidrolise das proteinas do colageno, as quais formam a-
aminoéacidos (PAN et al., 2010).

Apds o processo, deslocamentos de bandas como 1646 a 1627, 1545 a 1540 e
1454 a 1451 cm™ foram observadas e podem indicar que os grupos amida e carbonato
podem atuar na retencdo dos ions metalicos (HE et al., 2015; SABER-SAMANDARI et
al., 2014). A presenca da banda de 1337 cm™ pode indicar as interacdes do metal
pesado com 0Ss grupos amino no processo de biossor¢cdo (HE et al., 2015). Um
mecanismo complexo semelhante foi observado para ions de Cu (ll) por Uzunoglu &
Ozer (2016). Além disso, apds o processo, a ES apresentou um carater gelatinoso e cor
avermelhada, cor que pode ser atribuida a assimilacdo de espécies de Fe na estrutura da
ES (SKOOG, 2006).
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A banda de 1017 cm™ no espectro para ES esté relacionada aos grupos fosfato.
Apos o contato com a solugdo &cida, esta banda foi modificada gerando vérias novas
bandas: 1080 cm™, 1037 cm™ e 975 cm™, que pode ser atribuida & influéncia do fosfato
na retencao de ions metalicos. De acordo com Nadeem et al., (2008), os grupos fosfato
apresentam geralmente uma ampla faixa de absorcéo entre 950 a 1100 cm™, em que tal
de mudanga comportamento foi provavelmente associado a complexagdo de grupos
fosfato por coordenacdo com ions metélicos. De acordo com Michalak et al., (2013), em
um processo de biossorcéo, varios grupos podem participar da ligacdo de ions metalicos
dependendo do valor de pH das solugdes (por exemplo, carboxil - pH = 2 a 5, carboxilo
e fosfato - pH =5a 9 ). Assim, em um processo de biossorcao, os prétons ou cations de
metais leves (por exemplo, Na*, K*, Mg?*, Ca**) que estdo naturalmente ligados a esses
grupos funcionais na superficie do biossorvente, podem atuar como trocadores de
cations com os metais pesados disponiveis em solucdo. Nesse sentido, observando a
diminuicdo consideravel de célcio (ver resultados EDS - Tabela 5.2), juntamente com 0s
deslocamentos da banda do grupo fosfato, a troca iénica entre 0 Ca>* e os metais (Fe,
Zn e Pb) também pode estar envolvida processos mais complexos de remocdo de
metais pesados para a ES. Em geral, os espectros de infravermelho para ES indicaram
um que processos muito complexos podem agir na remocdo de metais pesados,
incluindo troca ibnica, adsorcdo, micro-precipitacdo e complexacdo. Esse
comportamento é tipico dos processos de biossorcdo (FOMINA & GADD, 2014;

GADD, 2009) devido a heterogeneidade dos grupos funcionais na superficie.

Os espectros de DL (Fig. 5.4c), podem ser observadas duas bandas estreitas e
agudas em 3695 e 3644 cm™ correspondentes aos hidréxidos de calcio e de magnésio
(CORREIA et al., 2015). A banda em 3425 cm™ esté relacionada & presenca de grupos
hidroxilo (OH) de agua ligada (ALBADARIN et al., 2014). Pode-se observar também
uma banda em 2920 cm™ de OH e em 2524 cm™ a presenca de CaCOs. As bandas 1800
e 875 cm™ sdo atribuidas aos grupos carbonato (CO5?) (MANGWANDI et al., 2014;
YOSHIDA et al., 2015). Além disso, em 1471 cm™, uma banda de absorcdo
correspondente & vibragdo ligagdo C-O também correspondente a carbonatos
(ALBADARIN et al., 2014). A banda 1428 cm™ pode ser atribuida a HCO3 e, foi
observada também a banda em 1115 cm™ de carbonato de calcio e magnésio
(IVANETS et al., 2016). Em 1081 cm™, uma banda correspondente as vibrages Si-O
(ALBADARIN et al., 2014).
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Ao comparar as bandas dos espectros de infravermelho ap6s o processo de
remocdo (Fig. 5.4d) para a DL, foram observadas mudancas em algumas bandas, que
podem indicar a interacdo entre 0s metais com 0s grupos funcionais que atuam como
locais ativos no mineral. Este material mineral € um sal duplo que quando em contato
com a agua pode dissolver e hidratar, modificando sua estrutura. A carga da superficie
é, portanto, consequéncia da formacao do sistema iénico para a interface sélido-liquido,
que é funcdo do pH. Abaixo do pHpc, (PH pez= 12,1), a superficie mineral permanece
com uma carga residual positiva (AL-DEGS et al., 2008). Essas mudancas podem ser
estendidas para a banda em 3414 cm™, o que pode ser atribuida & interagdo dos metais
pesados com o grupo hidroxilo (OH). Além disso, esta modificacdo da banda pode ser
um sinal da formacdo de hidroxidos com os metais pesados disponiveis em solucdo
(Me(OH), - onde, Me = Fe, Zn ou Pb, bem como os complexos de coordenacao
Me(H20)x(OH)y). A cor castanho vermelhada da fase solida foi observada apés o
processo de tratamento, que esta relacionado ao complexo de Fe (Ill). Assim, a
mudanga observada pode sugerir que os grupos hidroxilo podem estar diretamente
envolvidos na interacdo com os metais para formar complexos (YANG et al., 2012). Ao
considerar a caracteristica altamente alcalina do DL (pHpe; = 12,1 - ver Fig. 5.2b) e a
alteracdo expressiva de pH durante o processo (pH de 1 a 8 - ver Tabela 5.3), a
precipitacdo dos metais é possivel para esse sistema em valores de pH proximos da
neutralidade. As bandas que representam o0 grupo COs* modificaram seus
comprimentos de onda em 1635, 1385, 1423 e 1385 cm™ ap6s a retencdo dos fons
metalicos, indicando que a substituicdo ions HCOj3 pelos ions metalicos pode ter
ocorrido (ALBADARIN et al., 2012b; MOHAMMADI et al., 2015).

A Fig. 5.4e mostra os espectros de infravermelho para RC, em que a banda a
3391 cm™ est4 relacionada aos grupos hidroxilos e a banda em 2927 cm™ a ligagdo C-H
de alcanos. Em 1636 cm™ e 1035 cm™ a banda referente ao estiramento C-C do anel de
fenil derivado da matriz polimérica do estireno-divinilbenzeno da resina
(MOVASAGHI et al., 2008; SCHEUFELE et al., 2016). Além disso, as bandas em
1008 e 833 cm™ podem ser atribuidas a torcées no plano C=C (ABDULLAH et al.,
2015). As ligacoes C=C do anel aromético correspondentes a estrutura polimérica da
resina também pode ser observadas em outras trés bandas em 1496 e 1452 cm™, bem
como as vibracdes fora do plano em 774 cm™ (Movasaghi et al., 2008). As bandas em
1172 e 671 cm™ foram observadas devido & ligacdo C-S (ABDULLAH et al., 2015;
JAVIER & LIM, 2015), juntamente com 1126 e 1412 cm™ relacionadas & vibragéo
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assimétrica e simétrica de S=O e em 1350 cm™ a vibracdo axial de S-O (SCHEUFELE
et al., 2016), confirmando assim a presenca dos grupos sulfonato na resina.

Apbs o processo (Fig. 5.4f), os deslocamentos de banda de 2927 para 2923 cm™
e 0 aumento das intensidades das bandas em 1126, 1035 e 1008 cm™ podem estar
relacionados aos compostos metalicos (CIOPEC et al., 2014). O aumento de intensidade
nas bandas em 833 e 631 cm™ indica a possibilidade de interagdes O-M (metais)
(JAVIER & LIM, 2015). A banda que se desloca de 1172 para 1150 cm™ indica as
interagBes nos grupos sulfonato, o que pode ser relacionado & troca iénica entre 0 Na*
neste grupo funcional pelos metais pesados em solugéo.

De uma forma geral, verifica-se que a superficie dos materiais, apresentam
grupos funcionais distintos os quais sao responsaveis pela remocdo dos metais em
solucdo. Durante o processo de remocdo, esses materiais sao afetadas pela acidez do
meio e em algumas vezes pode modificar os grupos funcionais a ponto de inibirem a

remocao, ou em outras situagoes, facilitarem esse caminho.

5.2.4. Analise por difracéo de raio X (DRX)

Os difratogramas de materiais ES, DL e RC antes e depois do processo sao
mostrados na Figura 5.5. Em relacdo a ES (Fig. 5.5a), resultados semelhantes aos
relatados por Ribeiro et al., 2015, indicando a presenca de um halo caracteristico de
estruturas amorfas de fases organicas, correspondente ao colageno, e também um pico
em 32° relacionado a fase inorgéanica de apatitas, confirmando ambas as fases como
discutido anteriormente em resultados FTIR e MEV-EDS.

Apbs a utilizacdo da ES no processo (Fig. 5.5b), um aumento no halo na regido
de 20 = 15° a 25° ¢ relacionado a fase organica amorfa (ZHOU et al., 2015), devido ao
contato com o0 meio &cido, confirmando a hidrélise do colageno e a lixiviacdo da fase
inorganica, levando a maior exposicdo da fase do colageno. Além disso, o
desaparecimento do pico da fase inorganica (32°) confirma a com a remocao dessa fase
na estrutura ES (HE et al., 2015). O surgimento do pico intenso em 27° pode
provavelmente estar relacionado a presenca de metais pesados ap0s 0 processo de
remocao. Uma vez que o Fe apresentou-se em maior concentracdo no efluente (Cpe =
344 + mg L™), a presenca deste pico pode provavelmente ser atribuida as estruturas

contendo esse metal. De acordo com PARGA et al.,, (2014), o pico em 27° esta
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relacionado ao oxi-hidroxido de ferro (Ill) (isto €, anidro - Fe(OH); e sua forma
hidratada - Fe(H,O)3(OH)s, 0 que é muito provavel para valores de pH superiores a 4.
Este resultado ratifica os resultados do infravermelho, bem como a formacdo do
precipitado avermelhado observado apos o processo de tratamento.

Para o mineral DL antes do processo (Fig. 5.5c), os picos caracteristicos da
estrutura cristalina Ca(OH), foram observados em 18°, 28°, 34°, 47°, 51° e 55°
(MANGWANDI et al., 2014). Além disso, os picos em 38° e 58° correspondem a Mg
(OH), e em 29° e 40° a CaCO3 (CORREIA et al., 2015; SALAMEH et al., 2015), sendo
0 surgimento de hidroxidos na estrutura da dolomita relacionado com sua
higroscopicidade. Por fim, os picos em 21° e 26° indicaram a presenga da estrutura SiO,
(banco de dados JCPDS: 36-0426 dolomita (2011). Em geral, os picos observados
confirmam que este material mineral apresentaram como composi¢do principal a
dolomita, bem como outras impurezas, confirmando os resultados obtidos no

infravermelho e nas micrografias.

Ap0s a utilizacdo da DL no processo (Fig. 5.5d), poucos picos permaneceram no
difratograma. Deve-se ressaltar que 0 mesmo pico foi observado para ES e DL, o que
provavelmente pode estar relacionado a precipitacdo de metais pesados para estes dois
materiais alcalinos ou ainda a formacdo de novos sais como por exemplo, CaSO,
(OLIVA et al., 2010).

O pico em 29° (Fig.5.5d) esta associado ao 6xido de calcio inferindo que esse
composto possivelmente permaneceu na estrutura DL ap6s o processo. Este resultado
provavelmente estava relacionado com a menor solubilidade do Ca (0,013 g L™ a 25°
C), quando comparado ao Mg (0,139 g L™ a 25° C), valores obtidos em 4gua pura e pH
meutro (ATKINS et al., 2016). Os resultados do DRX estdo de acordo com a
diminuicdo do teor de magnésio ap6s o processo por EDS (Tabela 5.2), indicando que o
magnésio foi lixiviado para a solugdo enquanto o célcio permaneceu em fase sélida
interagindo com os cations em solucdo. Em geral, as mudancas nos difratogramas
indicaram o desaparecimento da maioria dos picos correspondentes aos hidroxidos,

permitindo a formagao de novos complexos com a entrada dos metais.
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A analise DRX para o RC mostrou difratogramas tipicos de amostras de
polimeros, em que um halo caracteristico de material polimérico amorfo foi identificado
entre 20° e 30° (BENTO et al., 2017; MASOUMI & GHAEMY, 2014; NEVES et al.,
2011). Apos o processo de remocdo de metal, as pequenas mudancas ocorridas no
difratograma sdo relacionadas acdo do processo na matriz do material, sendo ainda

caracterizada por sua estrutura amorfa (REN et al., 2009).

Portanto, ao analisar o0 DRX juntamente com o FTIR e os resultados de MEV-
EDS para os trés materiais avaliados, observa-se que diferentes mecanismos (por
exemplo, precipitacdo, complexacao, adsorcéo, troca de idnica) podem reger a remogao
de metais pesados, de acordo com suas caracteristicas fisico-quimicas. Além disso,
pode-se notar que, para cada material avaliado, observou-se uma lixiviacdo e perda de
massa (Seccdo - 5.3), indicando uma instabilidade quimica e fisica devido a
caracteristica extremamente acida do efluente, que é comumente um fator chave em
relagdo aos processos de adsorcdo, uma vez que o pH das solugdes influencia

significativamente o seu desempenho na remog¢édo de metais.

5.3. Ensaios de remocdo de metais pesados

Para avaliar a eficiéncia dos diferentes materiais adsorventes na remoc¢éo de
metais de uma solucdo aquosa, realizaram-se experimentos em escala laboratorial. Os
testes foram realizados utilizando as escamas do peixe tilapia (Oreochromis niloticus)
(ES), o adsorvente mineral (DL) e a resina de troca ionica Amberlite IR 120 (RC) e uma
solucdo metalica preparada com base no pH e nas concentracdes dos metais pesados
(Fe, Zn, Pb) anteriormente observados no efluente industrial em estudo. Nesse sentido,
a solucdo metalica utilizada nesses testes foi preparada com as seguintes caracteristicas:
Creo=390mg L™, Czno=54mg L%, Cppo=27mg L epH=1.

5.3.1. Cinéticas de remocao
A cinética de remocdo de metais pesados (Fe, Zn, Pb) utilizando os diferentes

adsorventes € mostrada na Figura 5.6(a-c). Avaliando os resultados obtidos pode-se

observar que todos os materiais avaliados foram capazes de remover 0s metais pesados
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As porcentagens de remocao alcancgadas no final do processo para cada material
adsorvente foram 55, 67 e 69% (Fe, Zn e Pb, respectivamente) para ES, 48, 43 e 67%
(Fe, Zn e Pb, respectivamente) para DL e 99, 96 e 99% (Fe, Zn e Pb, respectivamente)
para a RC. A mesma massa inicial de cada material adsorvente foi utilizada em todos
0s experimentos. Além disso, analisando as Figuras 5.3.1a-c, pode-se observar que a RC
mostrou a cinética mais favoravel entre os materiais avaliados, atingindo um tempo de
equilibrio proximo a 2,5 h, seguido de DL (10 h) e ES (12 h).

Além das cinéticas, foi realizada a caracterizacao elementar da fase liquida antes
e apés o tratamento. A amostra coletada no tempo de 24 h foi selecionada para
determinacdo das concentragcbes elementares. Na Tabela 5.3 sdo apresentados o0s
resultados obtidos na anélise elementar da fase liquida antes e apds os processos de
remocao aplicados para cada um dos materiais. Ao observar os valores obtidos, apesar
de todos os materiais terem apresentado capacidade de remover, a RC foi a Unica que
alcancou os niveis abaixo dos limites estipulados pela legislagdo (CONAMA, Norma
357/2005) para metais pesados. As concentracdes observadas para os ions Fe, Zn e Pb
foram 15, 5 e 0,5 mg L , respectivamente -). Além disso, para outras espécies
potencialmente nocivas (por exemplo, Cr e Cu), os adsorventes também apresentaram,

apos as cinéticas, valores abaixo dos permitidos pela legislacdo ao final do processo.

A caracterizacdo elementar também mostrou uma lixiviagdo de elementos para
cada adsorvente. Por exemplo, para as escamas de peixe (ES), um aumento de Ca, P, Na
e ClI, esta relacionado a lixiviacdo da fase mineral (por exemplo, hidroxiapatitas, apatita
carbonatada e clorapatitas), como observado na analise MEV-EDS e FTIR. Para o
material DL, observou-se o aumento da concentracdo de Ca, Mg e Na na fase liquida,
também caracteristico do material dolomitico. Em outras palavras, o aumento de Ca e
Mg na solucdo final € justificado pelo fato de que esses cations apresentam uma
solubilidade relativa em meio aquoso, considerando ainda que 0 meio era extremamente
acido. Para o RC observou-se um aumento significativo de Na na fase liquida, o que
esta relacionado a troca idnica do Na" pelos metais em solugdo, conforme discutido
anteriormente. Além disso, o aumento na concentracdo de enxofre na fase liquida,
indica que a resina sofreu a acdo do meio em seus grupos funcionais SO3’, mostrando

assim sua instabilidade em condicdes de pH &cidos.
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Tabela 5.3. Caracterizacdo elementar da solucdo metalica (SM) antes do tratamento e da
solucdo metdalica apos o tratamento (SMAT) pelos diferentes materiais adsorventes.

SM SMAT — C + 5D (mgL™)
Elemento ¢ £5D
(mg L™ ES DL RC

Na 374 +14,0 7344 105 | 7111 +0,2 | 19343,7  +20,4
Mg 8,3 +0,4 15,0 +0,5 116,3 +0,5 3,2 +0,1

2,1 +0,4 124,1 2,6 0,5 +0,2 0,0 +0,0

7.2 +0,2 0,5 +0,0 41 +0,2 | 21,3 +0,1
Cl 4.8 +0,1 91,5 +0,4 9,6 0,1 6,7 0,0
K 8,9 +0,1 17,3 +0,1 3,3 +0,1 11,1 +0,0
Ca 0,2 +0,1 149,8 0,3 | 3721,1 01 4,0 +0,0
Cr 11 +0,2 0,0 +0,0 0,1 0,1 0,1 +0,0
Mn 1,0 +0,0 4.1 +0,1 0,4 +0,2 0,1 +0,0
Fe 390,8 +6,0 183,2 +0,0 196 +0,2 1,0 +0,0
Cu 2,2 +0,2 1,7 +49 0,1 +0,0 0,5 +0,0
Zn 54 +3,0 21,1 +0,0 26,5 +0,8 2,1 +0,0
Ag 2,3 +0,0 1,0 +0,2 3,2 0,2 2,8 +0,0
Ba 2,0 +0,3 3,2 +0,0 0,5 +0,0 1,0 +0,0
Pb 27,9 +0,2 8,5 2,7 9,5 +0,3 0,1 +0,0

PHfinal 1 S 8 1

*SD - desvio padrdo (mg L™).

Os resultados estdo de acordo com as técnicas de caracterizacdo discutidas
anteriormente (isto é, FTIR e DRX). A técnica TXRF apresenta restrices na
quantificacdo de espécies com numero atbmico abaixo do Al (Z <13), portanto os
valores de Na* observados sdo apenas uma estimativa (ou seja, semiquantitativa). No
entanto, para a RC, os valores de pH da solugdo permaneceram proximos ao pH inicial
(pPHiniciar = 1). Desta forma, apesar de a RC apresentar melhores capacidades de remocao
de metais pesados, este material ndo forneceu um efluente neutro, o que poderia exigir
sua posterior neutralizagdo. Observa-se que mesmo para valores de pH extremamente
acidos, como neste caso, os grupos funcionais da RC (ou seja, os acidos sulfénicos)
estdo majoritariamente em sua forma dissociada (sua base conjugada - sulfonato - SO3)
levando em consideracdo o pK,; = -2,7 do acido sulfénico (MONTE BLANCO et al.,
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2017). Sendo assim, esse fato explica a alta capacidade de remocdo dos cations em
solugdo devido as intensas interacdes eletrostaticas com os grupos funcionais da RC.
Outros fatores podem ser evidenciados como a liberacdo intensa de fons Na* para a
solucdo durante o processo, indicando a troca entre esses ions com 0s metais pesados da
solucdo. Em geral, a RC apresentou uma melhor capacidade para a remoc¢éo de metais
pesados, quando comparada com os outros materiais. No entanto, foi ineficiente para a
neutralizagdo do efluente. Por outro lado, a ES e DL, foram capazes de atingir valores

de pH dentro dos limites da legislacdo (pH = 5-9).

Além da caracterizacdo elementar na fase liquida, a fase sélida remanescente
(lama) apds o processo, também foi caracterizada em termos de composicdo dos
elementos como mostrado na Tabela 5.4. Ao analisar a caracterizacdo elementar na fase
solida, foi possivel identificar os metais pesados Fe, Zn e Pb em todos 0s materiais
adsorventes. Em relacdo a massa de lama restante no final do processo, a DL foi a que
gerou a maior quantidade de lama, ou seja, 14 g (70% da massa inicial). Por sua vez, a
ES reduziu sua massa pela metade, resultando em 10 g (50%), sendo que a reducéo da
massa pode ser associada a lixiviacdo observada da fase inorganica (como ja discutido
nas secOes anteriores). Este resultado estd de acordo com a composicdo das fases
organicas/inorganicas nas escamas de peixe, cujos valores sdo geralmente em torno de
50/50 (% m/m), conforme relatado em outros trabalhos (IKOMA et al., 2003b;
VILLANUEVA-ESPINOSA et al., 2001). Nesse sentido, é possivel afirmar que a
reducdo de 50% de massa da escama, deve-se a lixiviacdo completa da composicdo

inorganica desse material.

Para 0 RC, observou-se uma massa final de resina apds o processo foi de 11 g
(55%), 0 que esta relacionado ao pH extremamente acido do meio, causando diminuicao
significativa da massa da RC, como justificando aspecto craquelado observado nas
imagens de MEV (Fig. 5.3f). Este fato se justificou pelo surgimento de S e Na em
grandes quantidades da fase liquida apds o processo (ver Tabela 5.3). As grandes
quantidades de lama permanecem no setor como um problema significativo, pois
despendem elevados custos de descarte. Portanto, a minimizagdo das lamas deve ser

considerada como um fator relevante.
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Tabela 5.4. Caracterizagdo elementar dos diferentes materiais adsorventes e lama gerada.

Elemento C +SD (mgkg™)
ES ESAT " DL DLAT RC RCAT
Na 4082,2 150 | 1349 123 | 00 #00 | 5642 +00 | 17019,3 0,4 | 2150 12,0
Mg 463 #30 | 247 13 | 6921 31 |5639 00| 21 01| 34 01
9359 424 | 1402 15 | 119 06 | 14 01| 334 01| 346 1,0
12941 #49 | 3408 #1011 | 00 00| 65 01| 1107 03| 957 0,7
Cl 628 +1,4 | 990 #26 | 00 00| 32 02| 40 #1,7| 21 01
K 46  +08 | 226 14 | 81 02| 109 08| 516 02| 1,2 0
Ca 10,0  #0,5 | 392 #2,3 | 27423 17| 7991 13| 122 01| 47 02
Cr 1,4 %01 | 1,1 #0,0 | 00 00| 14 05| 13 04| 10 200
Mn 1,3 0 | 68 %01 | 17 00| 20 00| 07 04| 12 200
Fe 13,7 #0,8 [ 2123 0,7 | 13,9 06 | 2848 00| 151 06| 3194 39
Cu 00 #0,0 | 29 #00 | 00 00| 00 00| 18 09| 1,8 00
Zn 00  #0,0 | 455 #09 | 00 00| 21,3 01| 23 01| 479 25
Ag 11,2 #1,2 | 00 #0,0 | 196 05| 09 04| 21 01| 35 206
Ba 38 #0,0 | 41 #00 | 1,3 01| 00 00| 60 01| 23 01
Pb 00 #0,0 | 166 #03 | 00 00| 189 00| 08 02| 295 11
Massa de
20 10 20 14 20 11
lama (g)

" AT — Ap6s o processo de tratamento (e.g. ESAT — escamas de peixe ap6s o tratamento);

 Todos os experimentos foram realizados utilizando a massa inicial de 20g.

Ao avaliarmos os resultados obtidos da analise elementar verifica-se que, devido

ao carater extremamente acido do meio, este altera a estrutura dos materiais. Desta

forma, composicdo da fase solida dos materiais modifica-se como consequéncia da

liberacdo de compostos para 0 meio aquoso. Além disso, verifica-se a entrada dos

metais pesados inicialmente presentes na fase liquida na estrutura dos materiais. Desta

forma, é possivel concluir que de acordo com as caracteristicas de cada material

avaliado, a acdo do meio &cido pode interferir na dindmica de remocdo dos metais em

solucdo tendo em vista as possiveis modificacdes estruturais nos materiais. Dentre as

possiveis modificacGes é possivel citar dissolugdo, lixiviagdo, hidrolise e alteracdo na

carga residual da superficie.

Com base dos resultados preliminares obtidos, foi possivel verificar que:

(i)

Os materiais adsorventes testados foram capazes de remover 0s metais

pesados Fe, Zn e Pb de uma solu¢do metalica multicomponente a qual
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foi preparado com base nas caracteristicas de um efluente industrial
previamente caracterizado;

(i) A RC mostrou a maior capacidade de remocdo de metais da fase
liquida e uma cinética favoravel;

(iii) A lixiviacdo de Ca e Mg do adsorvente mineral DL e da fase
inorganica das escamas de peixe que ocorreram durante o0 processo de
remocdo dos metais pesados da fase liquida, levaram ao aumento do
pH da fase liquida;

(iv) O processo de remocao de metais pesados usando as escamas ES e 0
adsorvente mineral DL ndo pode ser descrito fenomenologicamente
apenas por um fendmeno de adsor¢do, mas um processo muito mais
complexo envolvendo outros processos simultaneos tais como

complexacdo, precipitacdo e adsorcao).

Com base nos dados cinéticos, juntamente com a caracterizagdo fisica, quimica e
morfoldgica dos materiais adsorventes (antes e depois do processo), evidenciou-se que
0S materiais apresentaram um grande potencial como agentes na remocdo de metais
pesados e elevacdo do pH do meio aquoso, com excecdo da resina que nédo alterou os
valores de pH da solucdo metalica &cida.

Analisando o conjunto de dados obtidos, devemos levar em consideracdo que o
objetivo do presente trabalho é atingir as exigéncias da legislacdo, em termos de limite
de concentracdo de metais e bem como o pH. Necessita-se entdo, de um material, ou
ainda a combinacdo de dois deles que, elevem o pH do efluente e a0 mesmo tempo
reduzam a carga de metais pesados. Dentre o0s materiais avaliados, valores de
porcentagem de remocdo foram melhor apresentados pela escama e pela resina. A
dolomita por sua vez, apresentou uma grande capacidade de elevar o pH, mesmo em
extremas condi¢cdes &cidas. Uma vez que cada material adsorvente apresentou
caracteristicas diferentes em termos de capacidade de remocdo de metais pesados e
elevar o pH, a possibilidade de um processo combinado foi testada. A primeira etapa
inicia aplicando-se a dolomita, material que além de ter capacidade de elevar o pH do
meio acido, promove outros processos como dissociacdo precipitacdo, formagédo de
complexos e adsorcdo. A escama ndo poderia ser utilizada na primeira etapa, uma vez
gue o pH &cido lixivia grande parte dos grupos fosfato, e da mesma forma a resina, a

qual tambem sofre acdo do &cido liberando S no meio aquoso, mostrando sua
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instabilidade em valores de pH &cidos. Assim, 0 processo em Série seguiria por uma
segunda fase, apds a elevacdo do pH, aplicando a escama de peixe ou resina de troca
ibnica para remocdo de metais pesados, considerando as capacidades de remocao
obtidas nos resultados anteriores. Dessa forma, esse processo em série sera descrito ao
longo do texto como processo hibrido, que contara com duas etapas sequenciais, com 0
objetivo de elevar o pH do meio, reduzir a0 minimo a carga de metais, e gerar a menor

quantidade de lama quimica.

5.3.2. Avaliacao da influéncia do pH inicial da solu¢cdo na remocao de metais pesados

Nessa etapa foram avaliadas as capacidades de remogédo em diferentes valores de
pH inicial de cada material a ser usado na segunda etapa do processo hibrido, que seria
empregado apds a utilizacdo da dolomita. Para isso, realizaram-se ensaios para
investigar a melhor condicéo de pH inicial da solu¢do na remocéo dos metais Fe, Zn e
Pb pelos materiais ES e RC, as quais foram apresentaram as melhores capacidades de
remocao, foram realizados experimentos variando o pH inicial na faixa entre 1 e 5,
conforme a Fig. 5.7.

Na Fig. 5.7a sdo apresentadas as porcentagens de remogéo dos metais Fe, Zn e
Pb para ES, na qual verifica-se que o pH 3 foi o mais favoravel na remocao dos trés
metais. Isso pode estar relacionado lixiviacdo de fosfatos e carbonatos da estrutura
inorganica da escama devido ao pH é&cido, facilitando a incorporacdo dos metais na
superficie do organica desse material (UZUNOGLU & OZER, 2016). Para valores de
pH menores que 3, pode ocorrer competicdo entre a grande quantidade de ions H*
presentes no meio acido e os metais em solucdo. Em valores de pH extremamente
baixos, a acdo &cida pode deteriorar os grupos funcionais existentes, além de levar a

perda de massa do material por lixiviagao.
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Figura 5.7. Avaliagdo da influéncia do pH inicial da solugdo na remocéo dos ions Fe,
Zn e Pb por: (a) ES e (b) RC.

Na Fig. 5.7b é possivel observar que, para o material RC, a melhor condicéo de
remocao ocorreu no pH 5, obtendo porcentagens de remocéo altas para os trés metais.
Considerando que o grupo ionizavel -SO3H da resina pode ganhar ou perder prétons,
isso resultara em uma superficie carregada que varia com o pH. Em uma faixa de pH

menor que 0 pHzc = 5,7, a superficie da resina encontra-se positivamente carregada,
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enquanto em pH maior que o pHpc, a superficie da resina encontra-se negativamente
carregada (BORBA, 2009). Dessa forma, espera-se que maiores porcentagens de
remogao ocorram proximos ou acima do pHpc; = 5,7.

Considerando-se 0 pK, dos grupos sulfonicos da resina, esta se encontra na
forma anibnica para toda a faixa de pH estudado. No entanto, observa-se nos valores de
pH mais acidos (pH < 3) um decréscimo na remog¢do dos metais em solugdo. Este
comportamento provavelmente esta associado a competicdo dos metais e 0s protons em
excesso na solucdo pelos sitios da resina. A Fig. 5.8. apresenta a curva de neutralizacdo
obtida adicionando massas de DL em uma solu¢do em pHinicia = 1. Considerando que se
trata de um equilibrio acido-base, uma grande quantidade de massa é necessaria para
que se atinja 0 pHinicia = 2, diminuindo consideravelmente com a proximidade da
neutralidade. Considerando os resultados obtidos, para elevarmos o pH de 1 para3 e 1

para5 sdo necessarias, aproximadamente, 17 gpo/L.
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Figura 5.8. Quantidade de massa de dolomita em funcéo do pHsn para experimentos
de neutralizagéo.
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5.4. Processo hibrido de remocéo

Para avaliar a eficiéncia da configuragdo dos processos de remoc¢do na forma
sequencial, foi realizado um processo hibrido para elevar o pH do meio e reduzir a
concentracdo de metais. Para isso incialmente cinéticas de remocdo em diferentes
condigdes de condigcOes de pHsina foram realizados para avaliar a melhor conformacéo
para um processo hibrido eficiente.

5.4.1. Cinéticas de pre-neutralizacdo pela dolomita

Na Fig. 5.9(a-b) sdo apresentadas as curvas da cinética de remogao dos metais
Fe, Zn e Pb utilizando a DL de modo a atingir valores de pH finais préximos a 3
(Fig.5.9a) e 5 (Fig.5.9b), respectivamente. Os dados apresentados foram normalizados
em funcdo da concentracéo inicial de cada elemento (Fe, Zn e Pb). De uma forma geral,
para ambas as condi¢es avaliadas, foi observado um comportamento préximo a um
cinética de adsorcdo favoravel, isto €, uma remocdo dos metais da fase liquida
inicialmente répida (t = 0 - 10 min) seguida de uma reducdo da inclinacdo da curva
cinética indicando uma tendéncia do sistema ao equilibrio. No entanto, o processo
fenomenoldgico de remocdo dos metais da fase liquida pela acdo da DL ndo é
puramente adsorcdo. De acordo com os resultados da caracterizacdo fisica, quimica e
morfoldgica deste material, existe a possibilidade de que o fendmeno seja regido pela
dissolucdo de compostos (Ca**, Mg®* e CO5) (ALBADARIN et al., 2012a; WARREN,
2000) da estrutura DL seguido pela formacdo de complexos (tais como hidroxidos,
oxidos, sulfatos, etc.) e precipitacdo dos mesmos (ALBADARIN et al., 2012) Isso
também foi reportado na analise de DRX (Seccdo 5.5) e pode ser observado pelo
diagrama de especiacdo da solucdo metalica em meio &cido apresentado na Fig. 5.10.
Além disto, existe a possibilidade de que haja em paralelo o processo de adsorcao e/ou
troca ibnica dos metais na parte ndao dissolvida da DL (sélido remanescente)
(SALAMEH et al., 2015b). Esta hipotese estd associada a comparacgao entre as curvas

da cinética de remoc¢&do dos metais da fase liquida e a curva cinética do pH.
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(a) prinaI 3e (b) prinaI 5.

Verifica-se nas Figuras 5.9(a-b) que a remocéo da concentracdo de metais ocorre
também nos primeiros minutos, mas com o decorrer da cinética, a queda continua
ocorrendo reduzindo a concentragcdo gradativamente. No momento quem que o pH se
aproxima da estabilidade, a remocdo se quase em equilibrio. A dissolucdo da DL no
inicio do processo, a qual acarreta na precipitacdo e a formacdo de complexos, promove
a alta reducdo dos metais, seguida pela estabilizacdo do pH, podendo ocorrer ao
processo de adsorcdo e troca ionica, Sa0 0s principais responsaveis pela remogéo dos

metais pesados da solugéo.
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A reducdo na concentracdo de ions Fe foi observada para ambas as cinéticas,
uma vez que para a faixa de pH avaliada (1-3 e 1-5), esse metal pode estar envolvido em
diversos processos como complexacdo, precipitacdo e adsor¢do. Por sua vez, a cinética
de remocdo dos ions Zn apresentou uma reducdo menos expressiva quando comparada
com o Fe. No entanto, para valores de pH acima de 3, a formacdo de complexos e
intermediérios com esse metal é possivel (Vide — Diagrama de especiagdo — Fig. 5.10).
O Pb apresentou uma cinética rapida para ambas as cinéticas, no entanto, a maior queda
na concentracdo aconteceu para a cinetica finalizada em pH = 5, indicando que o
aumento do pH pode levar a formacdo de complexos, precipitados, ou ainda ter sido
adsorvida, nessa condi¢do de pH. Esses fatos indicam que o processo envolvendo a
remogdo de metais pela dolomita envolve um processo simultaneo de neutralizagdo e
adsorcdo dos metais. Segundo Hu et al., 2014, na reacdo de adsorcdo na superficie do
material, duas reacdes de superficie controlam a adsorcdo de metal. Ao considerarmos a

dissociagéo da dolomita, podemos estabelecer as Equagdes (5.1) e (5.2):

CaMg(COs)(s) = Cagag) +Mglag) +2C0s g (5.)
2 - 5.2
ZM(aq) + 2603(aq) > MZCO3(S) ( )

A dissociacdo da dolomita libera para o meio Ca** e Mg?*, formando o fon COs*
na solucdo. Isso ocorre instantaneamente quando a massa de dolomita é adicionada a
solugdo extremamente &cida. Se considerarmos o ion carbonato como um sitio ativo, a
incorporacdo dos metais pode ocorrer pela atracdo eletrostatica entre as cargas opostas.
A prevaléncia entre um metal e outro pode estar associada as caracteristicas de cada
metal (LIANG et al., 2017). Quando o pH entra em equilibrio, a taxa de remocdo dos
metais reduz consequentemente. Nesse momento, a dissociacdo ja estd praticamente
cessada e a pequena fracdo de metais ainda removida pode estar relacionada a adsorcao
em sitios remanescentes (SALAMEH et al., 2015). A presenca de impurezas na
dolomita como, por exemplo, compostos de silicio, conforme observado pela analise
EDS (Tabela 5.2), e ainda a formacao de outros complexos durante o processo, também
podem estar envolvidos na remogdo dos metais. As Fig.5.10(a-b-c) apresentam o
diagrama de especiacdo para uma solugdo contendo os trés metais, Fe, Zn e Pb em meio

acido, em funcédo do pH.
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dissociada para o sistema multicomponente em meio &cido.
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Ao observarmos o diagrama de especiacdo dos metais em meio acido, € possivel
verificar a formacdo de complexos desses metais com outras espécies presentes no
meio, como &xidos, hidroxidos, sulfatos e intermediarios de Fe, Zn e Pb, as quais
geralmente possuem baixa solubilidade e podem formar precipitados, mesmo em baixos
valores de pH, como pode ser observado para as cinéticas de remocdo de metais
utilizando a dolomita, nas Fig 5.9(a-b). Na Fig. 5.10a, o diagrama de especiacdo de Fe**
apresenta a formacdo de complexos e intermediarios desse metal em valores de pH
baixo. Esse comportamento também foi observado para o zinco na Fig. 5.10c,
entretanto, para valores de pH maiores que 3, provavelmente devido a maior
estabilidade quimica essa espécie. Esse comportamento também foi observado para as
cinéticas com dolomita, a qual apresentou para a Fig. 5.9b, curva que leva o pH final até
5, um degrau na concentracao de zinco apds o meio alcancar o pH 3, confirmando entéo

a formacéo de complexos e intermediarios com esse metal.

5.4.2. Cinéticas dos processos hibridos de remog¢do em sistema batelada

Nas Figuras 5.11 a 5.14 sdo apresentadas as curvas cinéticas de remocdo dos
metais Fe, Zn e Pb pelo processo hibrido entre dois materiais. Foram avaliados, para o
processo de neutralizagdo- precipitacdo do sistema por dolomita, duas possibilidades de
pH final 3 e 5. A escolha foi feita baseando-se no valor de pH em que os matérias
subsequentes, escama e resina, apresentarem melhores capacidades de remocao.
Baseado na curva de neutralizacdo, foram utilizadas apenas as quantidades de massa de
dolomita suficiente para elevar ao pH requerido. Dessa forma, para cada um dos
processos pHsina = 3 € pHsina = 5, foram realizadas cinéticas sequenciais utilizando a
escama e a dolomita, para avaliar a sua capacidade de remoc¢do, quando sujeitas a
condicdo de um processo sequencial. Os sistemas hibridos de remocdo podem ser
observados no esquema da Fig. 5.11, para a configuracdo DL—ES e DL—RC no pHsinal
= 3 sdo apresentados nas Fig. 5.12 e Fig. 5.13 e para a configuracdo DL—ES e
DL—RC no pHsina = 5, nas Fig. 5.14 e Fig. 5.15.
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Figura 5.11. Esquema do processo hibrido de remocao de metais em sistema batelada.

Nas Figs. 5.12(a-d) sdo apresentados os dados cinéticos da remocéo dos ions Fe,
Zn e Pb para configuragdo hibrida DL — ES. Nestes ensaios foi utilizado a massa de
DL de modo a atingir um pH final préximo a 3. Como discutido na secdo anterior o
emprego da DL promove além de uma parcial remocdo dos metais pesados da fase
liquida, uma elevacdo do pH do meio (pH final proximo a 3 devido a utilizacdo de
massa de DL necessaria para atingir este valor). No entanto, apds a cinética de remocao
dos metais atingir o equilibrio ainda sdo observadas concentrac@es dos metais acima do
estipulado pela legislacdo para descarte em corpos receptores.

Assim, em seguida foi empregada a ES no efluente tratado pela DL, como
mostra a Fig.5.12(a-d). As concentra¢des iniciais da solucdo metalica (Cp) foram de
153, 31 e 17 mg L™ para os ions Fe, Zn e Pb, respectivamente. De maneira geral foi
observado um comportamento cinético de adsorcdo favoravel, com uma remocdo dos
metais da fase liquida inicialmente rapida (t = 0 - 15 min), tendenciado ao equilibrio em
seguida pela reducdo da inclinacdo da curva cinética. Isso pode estar relacionado com a
hidrolise &cida da fase organica da escama que ocorre desde o inicio da cinética, e por
consequéncia lixivia parte dos fosfatos e carbonatos da estrutura inorganica da escama,
facilitando a retencdo dos metais na superficie organica desse material (UZUNOLU et
al., 2015). A lixiviacao dessas especies pode ser observada pela analise de elementar da
solucdo apos o processo (Tabela 5.5), que apresentou alteracdo nas concentracGes de
fosforo. A alteracdo do pH da solucédo ao final do processo com a escama, também é um

indicativo de liberacdo de espéecies no meio, a qual atingiu um valor de pH final igual 8.
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Os resultados de porcentagem de remocéo obtidos para cada sistema aplicado foram de

63, 74 e 82% para ions Fe, Zn e Pb, respectivamente, indicando que a escama

apresentou potencial para a remocgdo para dos trés metais, corroborando sua melhor

performance em um meio com pH = 3.

(a) (b)
500 : 1C 500 1C
i A Fe J i e le ;
450 ST Ho 450 *oplly 19
: PbH > < o0 ¢ pllL, e o 2

400 Bl e -8 400 SES 48

© pH !

350 i 47 350 -7
—~ao* P oo 46 ~300* > 46
a i v ) .

202504 DL o ES . -5 22504* DL o ES - 45
= Y & = .
T4y b 414 TandY b -4
'00 - f% '00 . @
150 tere o = ¢ -3 150 R At 13
AH0n & ! 1
1005 s 42 10045 $ 42
g ‘3""."' * e f ?‘"'."' il
50 {%any 3 LR 50 3 a1
e |
L a3
0 T T T |=*":!\=:' i 0 - T T g T T 0
0 500 1000 1500 2000 2500 0 500 1000 1500 2000 2500
Tempo (min) Tempo (min)
(©) (d)
6012 w25 10
" /n 4 Ph
ool e {2 2 plly, K
50" 2 pll, i S ’ % > pll, . prig e mdl
. i 48 0%, i 48
iz s,
a0 h.. . > -7 . ¥ . ; . <> 47
..
— - s 46 ~154 T 16
I_] = - = ><> ‘J )0
-
2301 DL . ES 15 2 DL © ES s
— o3 — Fe3
8] i 44 o4 5 44
20 & 2
o 43 s i 43
LOGT O - Neivis) 4
1 e 42 s{§ —+‘E;IA. 42
10d” = & = 1 = I
] - = a L In
i kR
0 T T T T T T 0 0 T T T T T T T 0
0 500 1000 1500 2000 2500 0 500 1000 1500 2000 2500

Figura 5.12. Cinéticas de remocéo dos ions Fe, Zn e Pb para 0 hibrido DL+ES em pHsina=3.
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Na Fig. 5.13(a-d). sdo apresentadas as curvas das cinéticas empregando a RC

apos o tratamento pela DL. Observa-se que, a resina apresentou uma cinética mais lenta

quando comparada com a escama, levando mais tempo para se aproximar do equilibrio

(t = 0 - 360 min). Ao avaliarmos as porcentagens de remocdo no final da cinética,

obteve-se 82, 48 e 30% para 0s ions Fe, Zn e Pb, respectivamente, pode-se dizer que

obtiveram-se valores inferiores aos obtidos pela escama nas mesmas condicdes
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operacionais. Deve-se considerar que em um meio acido, ha uma grande quantidade de
prétons (H") no meio que podem interferir, ou ainda competir com os metais a serem
adsorvidos (KULKARNI et al., 2017). Esse fato pode ter contribuido para a menor

remocao pela resina principalmente dos ions Zn que apresenta a menor eletroafinidade e

Pb que possui maior raio iénico.
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Figura 5.13. Cinéticas de remocdo de Fe, Zn e Pb para o hibrido DL+RC em
PHfina=3.

As Fig. 5.14(a-d) e Fig. 5.15(a-d) apresentam as curvas das cinéticas de remocéo
sequencial, utilizando para esses ensaios uma massa de DL para atingir um pH final
proximo a 5. As concentracdes iniciais da solugdo (Co) foram de 113, 32 e 1 mg L™
para os ions Fe, Zn e Pb, respectivamente. Os dados cinéticos da remocao de Fe, Zn e
Pb para o hibrida DL — ES sdo apresentados nas Figs. 5.14(a-d). O comportamento da

cinética de adsorcdo mostrou-se similar ao ensaio em pH = 3, porém a remocéo dos
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metais da fase liquida foi menor do que para o pH mais acido, chegando proximo ao
equilibrio ja no inicio da cinética. Nessa situacdo, a escama ndo sofre hidrolise &cida ou
lixiviacdo por efeito do &cido. Dessa forma, a fragdo inorganica esta presente na
superficie da fase organica (colageno), dificultando a interacdo dos metais com a o0s
sitios ativos da superficie absorvedora da escama. Isso justifica a baixa porcentagem de
remocao, exceto para o Pb, nesse processo que foi de 54, 47 e 100% para Fe, Zn e Pb,

respectivamente.
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Figura 5.14. Cinéticas de remocéo de Fe, Zn e Pb para o hibrido DL+ES em pHy;na=5.

Na Fig. 5.15 (a-d) sdo apresentadas as curvas das cinéticas empregando a RC, na
qual foi observado um comportamento préximo a uma cinética de adsorcao favoravel,
com uma grande fracdo de remoc¢édo dos metais da fase liquida inicialmente rapida (t =0

— 15 min), atingindo o equilibrio logo na sequéncia. Ao avaliarmos as porcentagens de

96



remocao no final da cinética 98, 50 e 100% para Fe, Zn e Pb, respectivamente, pode-se

dizer que o desempenho da resina em valores de pH menos &cidos foi melhor. Isso

corrobora com os testes realizados para avaliar o melhor pH, os quais indicaram a maior

remocao de metais pena resina nesse valor de pH (ELABD et al., 2014). Nesse meio,

levemente &cido, a resina sofre menor acdo do acido, mantendo seus sitios, ou ainda

grupos funcionais, disponiveis para que a troca ibnica ocorra efetivamente com o0s
metais em solucdo (KULKARNI et al., 2017).
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Figura 5.15. Cinéticas de remocéo de Fe, Zn e Pb para o hibrido DL+RC em pHy;,s=5.

Na Tabela 5.5 s&o apresentados os valores das porcentagens de remogéo finais

(proximas ao equilibrio) para cada um dos processos avaliados, bem como a massa de

lama gerada e o pH final. E possivel observar que para ambas as condicdes de pH final

(3 e 5), a resina apresentou maior remocao de metais, quando comparada com a escama,
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sendo essa diferenca mais expressiva no pHsing=5. Como a resina é menos influenciada
pela acdo do acido durante o decorrer da cinética, seus sitios ficam disponiveis para
promover a troca-ionica de forma que a remoc¢do ocorre mais acentuadamente. Esses
resultados que demonstraram sua eficiente capacidade de remocdo, demostram que 0
processo combinado de neutralizacdo-remocdo foi eficaz na remocdo dos metais,
confirmando o potencial do processo hibrido. A tabela 5.5 apresenta os parametros
obtidos ao final de todas as cinéticas avaliadas, considerando o processo hibrido como

um todo.

Tabela 5.5. Parametros obtidos ao final das cinéticas de remocdo dos metais pelos processos
hibridos.

Cinética pHsina 3 Cinética pHyina 5
Parametros
Hibrido ES Hibrido RC Hibrido ES Hibrido RC
%Rk 88 95 88 99
%Rz, 88 77 81 73
%Rpy 89 48 100 100
%Ry 88 91 88 97
%Mfinal 48 47 42 41
PHina 8 5 6,5 5

A gquantidade de massa gerada ao final dos processos que utilizam dolomita até o
pH = 5 foi menor do que nos processos que a usam até o pH 3. Apesar da pequena
diferenca de massa para que essa mudanca ocorra, a segunda etapa sendo executada em
pH mais acido pode afetar a estrutura dos materiais aplicados. Além disso, ao final do
processo, as cinéticas em pHsng=5 geraram menor porcentagem de massa, sendo uma
caracteristica importante no que diz respeito a minimizacdo de quantidade de lama ao
final de processos aplicados. No que diz respeito ao pH ao final de cada hibrido, todos
0s processos atingiram valores dentro da faixa exigida pela legislagdo entre 5-9.
Entretanto, o emprego de materiais que disponibilizem para 0 meio outras espécies
durante o processo, como a escama que libera grandes quantidades de fosforo, ndo seria
uma alternativa viavel.

Considerando que a resina catidnica é um material amplamente utilizado em
processos de troca-ibnica para remogdo de metais e, nesse estudo de caso, sua alta
capacidade de remocgdo dos metais em pHyinay=5, a aplicagédo em sistema leito fixo se

torna alternativa viavel, considerando a possibilidade de determinar sua capacidade de
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regeneracdo em novos ciclos. Sendo assim, a composi¢cdo de um processo iniciado por
um processo em batelada agitado pela adi¢cdo de dolomita, exercendo o papel de reduzir
a carga de metais mas principalmente elevar o pH de uma solugdo em pH extremamente
acido até o pH = 5, seguido pela aplicacdo da resina de troca idnica em leito fixo foi

avaliada.

5.5. Processo hibrido de neutralizacdo-remogéo em sistema leito fixo

Baseado nos resultados relacionados a estabilidade fisica, quimica e morfologica
dos materiais “adsorventes” avaliados (se¢do 5.2) e no estudo cinético em sistema
fechado e batelada (sec¢Oes 5.3 e 5.4) foi definido o seguinte processo de tratamento para
o efluente liquido da industria de baterias automotivas: Emprego da DL em sistema
fechado e batelada (reator tipo tanque agitado) até o pH do meio atingir um valor
proximo a 5. Filtracdo da suspensdo e emprego de uma coluna empacotada com a RC
para tratamento do filtrado. A filtragdo n&o foi objeto de estudo deste trabalho. Para tal
operacéo foi utilizado uma membrana de acetato de celulose de 0,45 um. A avaliagédo do
processo global de tratamento foi realizada utilizando uma solu¢do metalica preparada
com base nas concentragdes dos metais Pb, Zn e Fe e no valor de pH observados no
efluente real. A solucdo foi pré-neutralizada pela DL conforme descrito na secgéo 5.4.2
(Fig. 5.9b) e, se apresentou ao final da cinética com 113, 32 e 1 mg L™ para Fe, Zne
Pb, respectivamente, em pH = 5.

Na Figura 5.16 sdo apresentadas as curvas de rupturas experimentais para 0s
metais pesados em estudo (Fe, Zn, Pb). Em uma condicéo ideal, uma curva de ruptura
apresenta-se como uma funcao degrau, isto €, hd um salto instantdneo da concentracédo
das espécies na saida da coluna de zero para a concentracdo de alimentacdo, no
momento em que a capacidade do leito é alcancada (AKSU & GONEN, 2006). Por
outro lado, em condigcbes reais (sem fluxo empistonado e com resisténcias a
transferéncia de massa ndo negligenciaveis) o perfil de uma curva de ruptura apresenta-
se como uma funcéo sigmoidal.

Observando as curvas apresentadas nas Figuras 5.16(a-d) verifica-se que tal
perfil sigmoidal pode ser observado apenas para o Pb (Figura 5.16d), ao passo que para
0 Fe observou-se uma regido com concentracdes aproximadamente constantes desde o
inicio da operacéo até, aproximadamente, 40 min. Além disso, para 0 Zn verifica-se um

aumento gradativo da concentracdo desde o inicio da operagdo até a saturagdo do leito.
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Considerando o ponto de ruptura (i.e. situagdo em que a concentracdo de saida
do leito atinge determinado valor limitrofe), o qual neste trabalho foi definido com base
na legislacdo para cada um dos metais (Resolugdo 357/2005 - CONAMA), sendo elas
Cre<15mg LY Czn<5mgL'e Cpp< 0,5 mg L™ Desta forma, observa-se que 0s
tempos de ruptura da coluna para os metais Fe, Zn e Pb foram 0, 4 e 40 min,
respectivamente, conforme Figura 5.16.

Estes resultados indicam que as condic¢es operacionais utilizadas no leito, em
termos de vazdo volumétrica (Q = 4 mL min™) e altura do leito (Hr = 2 cm), as quais
foram definidas arbitrariamente, ndo foram adequadas para o pleno funcionamento do
mesmo, tornando-se este subdimensionado para suportar toda carga de metais
provenientes da alimentacdo. Este comportamento pode ser observado principalmente
devido a concentracdo de Fe na saida da coluna atingir valores maiores que o
especificado pela legislacdo em t = 0. Tal comportamento atipico da curva de ruptura do
Fe pode estar associado a formacdo de caminhos preferenciais dentro do leito.

A hipétese de baixa afinidade do Fe pela RC ou, ainda, o baixo tempo de
residéncia podem ser menos consideradas, uma vez que, no intervalo de tempo de 0 a 40
min observou-se uma concentracdo adimensional na saida do leito aproximadamente
constante (C/C, = 0,2) indicando a retencdo de Fe pela resina. Posteriormente, a
concentracdo na saida da coluna aumentou subitamente, sendo a transferéncia de massa
mantida até aproximadamente 60 min, tempo em que foi observada a saturacéo do leito.

Desta forma, é possivel que no inicio da operacdo haviam caminhos
preferenciais 0s quais possibilitaram a saida do Fe, metal o qual apresentava-se em
maior concentracdo, na saida da coluna. Posteriormente, no decorrer do processo o leito
pode ter se acomodado de forma a minimizar a existéncia destes caminhos preferenciais
até uma operacdo mais efetiva da coluna.

Além disso, no que se refere ao tempo de ruptura reduzido observado para o Zn,
é possivel que tal comportamento esteja associado a sua menor afinidade em
comparagdo aos demais metais, de forma que no sistema multicomponente, a remogéo

deste metal tenha sido prejudicada pelas demais espécies em solucao.
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Figura 5.16. Curvas de ruptura de Fe, Zn e Pb pela resina catiénica.

Tempo (min)

(Condicdes experimentais: Creo= 113 mg L™, Cz0=32mg L™" Cppo=09mg L™;

Mags = 0,5 g, Q =4 mL min'l; Hr=2cm; e pH = 5)

A partir de um balanco de massa na coluna (Eq. 4.3 — secdo 4.3.2) para cada

componente (Fe, Zn, Pb) foi determinado a quantidade de cada metal retido na RC.

Inicialmente, estes valores foram calculados em base massica (mg g*) e em seguida

convertidos para base molar (mEq g™) considerando cargas de cada espécie metalica

(i.e. Zre = +3, 770 = +2 € zpp = +2). Estas cargas foram definidas com base nos diagramas

de especiacdo apresentados na secdo 5.4.1. Desta forma, as capacidades de troca

catiénica de Fe, Zn e Pb na resina foram 1,68, 0,14 e 3,0x10™ mEq g, respectivamente.

Considerando todos os metais, a capacidade total de troca catiénica da resina foi de 1,81

mEq g'. Este valor encontra-se abaixo da capacidade tedrica da resina, conforme
especificacdo do fabricante (5 mEq g*) (DOW CHEMICAL), ou seja, apenas 36% do
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leito foi utilizado para remocao dos metais da solucdo. Neste sentido, a ndo completa
saturacdo do leito pode estar relacionada as condicGes de vazdo volumétrica e altura de
leito utilizadas.

Condicbes operacionais como vazdo volumétrica e altura do leito influenciam
diretamente no tempo de residéncia das espécies no leito. No geral, o tempo de
residéncia de um soluto no leito aumenta para maiores alturas de leito e menores vazdes
volumeétricas. No entanto, apesar da sua importancia, o tempo de residéncia ndo é o
unico fator a ser considerado em uma operacao em leito fixo. Apesar de a altura do leito
proporcionar maiores tempos de residéncia, valores relativamente elevados podem levar
a valores perda de carga excessivas podendo inviabilizar a opera¢do do leito. Neste
sentido, a resisténcia mecénica do material adsorvente € um fator muito importante para
evitar a compactacdo do leito. Além disso, a cinética de transferéncia de massa entre as
fases liquida e solida também pode ser afetada por tais condi¢cdes operacionais. A vazdo
volumétrica, por exemplo, exerce influéncia sobre a espessura da camada limite de
forma que baixas vazdes causam 0 aumento da resisténcia de transferéncia de massa
externa.

Desta forma, 0 aumento do tempo de residéncia, bem como a minimizacao das
resisténcias a transferéncia de massa, por meio da manipulacdo destas condi¢Bes
operacionais (altura do leito e vazdo volumeétrica) poderia contribuir para uma melhor
eficiéncia da coluna e consequente aumento da capacidade de remocdo dos metais.

Conforme observado na Figura 5.15 ha uma diferenca quantitativa entre as
curvas de ruptura de cada metal, o que indica que os mesmos foram removidos pela
resina de forma seletiva.

Nesse sentido, uma forma de quantificar a afinidade ou seletividade de cada
metal com a resina é a partir da constante de equilibrio. Com base nos principios
termodindmicos, a espontaneidade de um processo € dada pela minimizacdo da Energia
Livre de Gibbs (4G), segundo a Eq. (5.3).

AG® = —RTIn(K,) (5.3)

Em que, K, corresponde a constante de equilibrio termodindmico (-), T a temperatura

absoluta do sistema (K) e R (8,314 J K™* mol™) é a constante universal dos gases.
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Considerando um processo superficial envolvendo a transferéncia de massa de
uma espécie em solucdo para a superficie de um material, especificamente, em um sitio

ativo disponivel, conforme a Eq. (5.4).

Me* + S~ < SMe (54)
Em que, Me™ representa o adsorbato (cation metalico em solugédo), S um sitio ativo
livre e SMe um sitio ativo ocupado. Desta maneira, considerando-se 0 mecanismo
representado pela Eq. (5.4), e definindo a constante termodindmica de equilibrio (Kj),
temos a Eq. (5.5).

K, = Asme (5.5)
AsApme

Em que, asme, as € ave, a0 as atividades dos sitios ocupados, dos sitios disponiveis e do

adsorbato em solugéo, respectivamente.

No entanto, a atividade de uma substancia estd relacionada pela sua

concentracdo molar (C.) e seu coeficiente de atividade (y.) dado pela Eq. (5.6).

Ce (5.6)

Em que, y. 0 coeficiente de atividade no equilibrio da adsorcdo, Cs° a concentragdo
molar de uma solucdo padréo referencial (1 mol L™). Desta forma, considerando-se o

padréo referencial, obtém-se a Eq. (5.7).

ap, = ¥,Cp * [1 L mol™1] (5.7)

Por sua vez, o coeficiente de atividade depende da forca idnica (l¢) do soluto no
equilibrio, da carga caracteristica do soluto (z) e de uma constante (A) dependente da
natureza do solvente e da temperatura do sistema (LIU, 2009), relacdo dada pela lei de
Debye-Hiickel (Eg. 5.8).
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logy, = —Azzlel/2 (5.8)

Neste sentido, verifica-se que a constante de equilibrio termodindmico (K,)

depende, além da concentragdo da espécie, do coeficiente de atividade (i.e. for¢a idnica
e carga do soluto). Em outras palavras, a condicdo de equilibrio depende das forcas de
interacdo (atracdo e repulsdo eletrostaticas), as quais ndo podem ser negligenciadas no
caso de processos de troca i6nica envolvendo a remog&o de cations.

Segundo Liu (2009), é possivel dividir os adsorbatos em duas classes:

Q) Adsorbatos neutros ou fracamente carregados (e.g. moléculas organicas —
como, por exemplo, corantes — as quais dependendo do pH do meio
podem apresentar carga residual aproximadamente nula). Em tais
situacdes, o coeficiente de atividade aproxima-se a unidade (y. = 1), de
forma que a constante de equilibrio termodinamico depende apenas da
concentragdo do soluto, desta forma, esta pode ser simplificada a
constante de distribuicdo (K, = Ky);

(i)  Adsorbatos carregados (e.g. ions multivalentes — como, por exemplo,
metais pesados), nestes sistemas as interacfes -eletrostaticas séo
expressivas e o coeficiente de atividade é diferente da unidade e ndo
negligenciavel. Desta forma, apenas para solucdes extremamente diluidas
as interagdes seriam pouco efetivas, de forma que a forga ibnica do meio
se tornaria desprezivel e, consequentemente, o coeficiente de atividade se
aproximaria do valor unitéario.

Neste sentido, considerando-se a hipotese de diluicdo infinita (i.e. quando a

concentracdo do soluto em solugdo tende a zero), a Lei de Henry é aplicavel (MONTE
BLANCO et al., 2017b), conforme a Eqg. (5.9).

. de 5 9)
K, ~K, =1 <_) .
e H C:I;l;lo Ce

Desta forma, para solugfes extremamente diluidas, a constante de equilibrio
termodinamico pode ser aproximada pela constante de Henry (ou constante de particéo),
a qual relaciona as concentragdes molares do soluto no equilibrio nas fases sélida (q.)e

liquida (C,). (Obs: Deve-se ressaltar, que esta € uma aproximacgdo da constante de
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equilibrio como anteriormente discutido, sendo sua validade associada a maior diluicdo
do sistema).

Ao se considerar a remocdo de metais pesados em leito fixo a concentracdo de
equilibrio corresponde a concentragdo na fase fluida da alimentacdo (C,). Desta forma,
para quantificar a afinidade (ou seletividade) das espécies metalicas independentemente
da sua concentracdo, empregou-se 0 conceito da constante de equilibrio assumindo
diluicdo infinita (constante de distribuicdo). Para tornar a constante de equilibrio
adimensional, multiplicou-se pela razdo entre a massa da resina e o volume da solugéo
(SCHUBERT, 1949), conforme a Eq. (5.10).

K, = Z_Z % [g] (5.10)

Desta maneira, considerando as concentracdes de alimentacdo para as espécies
metalicas (Core = 113,3 mg L™, Cozn =32,9mg L™ e Copp = 0,9 mg L™) calculou-se as
constantes de afinidade, respectivamente, K; r, = 0,58; K; 7, = 0,30; € K, pp, = 0,72
para o Fe, Zn e Pb. Estes resultados indicam a seguinte ordem de afinidade da RC pelos
elementos em estudo: Pb > Fe > Zn.

A afinidade de um ion com um grupo funcional é influenciada por propriedades
fisico-quimicas dos ions (valéncia, raio i6nico, raio de hidratacdo, eletronegatividade,
etc), bem como pela composicdo da solucdo de alimentacéo.

De acordo com (Schubert, 1949), a afinidade de um cation por um trocador
catidnico aumenta com a sua valéncia (i.e. monovalente < divalente < trivalente). No
entanto, para cations de mesma valéncia a afinidade é inversamente proporcional ao raio
de hidratacdo do cation. A dependéncia inversamente proporcional da afinidade com o
raio de hidratacdo também € relatada por outros autores (Laus and Favere, 2011) e
(Arshadi et al., 2014), no entanto, os autores mencionam que outros fatores podem
exercer influéncia sobre a afinidade como, por exemplo, a eletronegatividade, a qual €
diretamente proporcional a afinidade.

Considerando os cations avaliados neste estudo, os raios de hidratacdo (ry) para
as espécies metalicas sdo, respectivamente, 1y po3+ = 4.57 A, 1y 72+ =430 Ae 1y ppoe

=4.01 A (Nightingale, 1959).
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Neste sentido, os resultados estdo de acordo tendo em vista 0 menor raio de
hidratacdo do Pb** (4.01 A) em comparacéo ao Zn®* (4.30 A), sendo esta propriedade
inversamente proporcional & afinidade. Tal comportamento pode estar associado a
maior mobilidade do metal, bem como o acesso a sitios menos acessiveis estericamente
ao cation de maior raio de hidratacéo.

O ferro, no entanto, apresentou maior afinidade em relagdo ao zinco mesmo
possuindo um maior raio de hidratacdo (4.57 A). No entanto, deve-se ressaltar este era
um cétion trivalente (Fe®*), desta forma, a maior afinidade observada para o ferro em
relacdo ao zinco provavelmente se deve a sua maior carga.

Além disso, segundo a teoria de acidos e bases fortes e fracos (hard and soft
acids and bases - HSAB) definida por Pearson, acidos fortes sdo considerados atomos
aceptores com cargas positivas elevadas, pequeno tamanho, baixa polarizabilidade e
possuem elétrons das camadas mais externas dificilmente excitaveis. Acidos fracos, por
sua vez, sdo 4tomos aceptores com cargas positivas moderadas, grande tamanho, alta
polarizabilidade e possuem elétrons mais externos facilmente excitaveis (Laurence and
Gal, 2009). Neste sentido, o Fe** é considerado um écido forte ao passo que o Zn** um
acido moderado, portanto, espera-se que a afinidade do ferro seja superior a do zinco
(Laurence & Gal, 2009).

Finalmente, considerando-se a eletronegatividade de tais espécies, baseado na
escala de Pauling (1932), verifica-se que Pb (1.87) > Fe (1.83) > Zn (1.65). Desta
forma, a relacéo de eletronegatividade destas espécies encontram-se de acordo com as
afinidades observadas nos ensaios experimentais de remoc¢éo de metais pesados em leito
fixo pela resina cationica.

Resinas de troca idnica comerciais, normalmente, possuem um custo elevado. A
resina utilizada neste estudo possui um custo de R$ 502,00 por quilograma de material
(SIGMA-ALDRICH, 2018). Neste sentido, um ciclo de adsorcéo-dessorcio® foi
realizado de modo a avaliar a possibilidade de reuso da resina. Na Figura 5.17 sdo
apresentados os perfis cinéticos da dessorcdo dos metais empregando como eluente uma

solugdo aquosa de 4cido cloridrico (0,1 mol L™). Observa-se para os metais Zn e Pb um

! Nota: O termo ciclo de “adsorgio-dessor¢do”, neste trabalho, ndo envolve apenas um processo de
adsorcdo, dadas as caracteristicas do sistema, outros fendmenos podem estar envolvidos em um processo
mais complexo (e.g. troca ibnica, complexacdo, microprecipitagéo).
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perfil tipico de uma curva de dessorcdo (Figs. 5.17c-d), isto &, um aumento abrupto
atingindo um pico de concentracdo e o posterior decréscimo até atingir o equilibrio. Por
outro, a curva cinética da dessor¢do do ion Fe (Fig.5.17a) apresenta um comportamento
atipico. Neste caso, dois pontos de maxima concentracdo foram observados, um
primeiro pico mais intenso em 2 min seguido por outro pico em 7 min de operacao. Para

0s demais metais, portanto, apenas um pico foi observado sendo estes observados,
respectivamente, com 1 min e 5 min para o Zn e o Pb.
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Figura 5.17. Curvas de dessorcédo para Fe, Zn e Pb pela resina catidnica
(Condicdes experimentais: Cpc;= 0,1 mol L,V = 0,1 L; My =0,5g; Q =4 mL min™;
Hr =2 cm).

A ocorréncia de dois picos de dessor¢do observados para o ion Fe pode estar

associada a diferentes mecanismos de retencdo do metal sobre a superficie da resina.

107



Desta forma, acredita-se que além do mecanismo de troca iGnica a microprecipitacao
dos fons Fe** possam ocorrer concomitantemente.

A retencdo de metais em processos sortivos pode ser atribuida a varios
mecanismos simultaneo de acordo com as condi¢cdes operacionais como, por exemplo,
troca ibnica, complexacdo, atracdes eletrostaticas e microprecipitagdo (FOMINA &
GADD, 2014; GADD et al., 2009; MICHALAK et al., 2013). A microprecipitacdo ¢é
um fendbmeno que consiste na deposicdo de um material sobre uma superficie ndo
necessariamente envolvendo uma ligacéo entre o soluto e a superficie, caracterizando-se
como uma retencdo fisica de metais precipitados na matriz polimérica da resina.

Segundo Michalak et al., 2013, o pH é um dos fatores preponderantes sobre 0s
mecanismos envolvidos no processo, pois este influencia ndo apenas a dissociagdo dos
sitios ativos, o comportamento quimico dos ions metalicos em solucdo, hidrolise,
complexacdo (por ligantes organicos e/ou inorganicos), precipitacdo, mas também
exerce significativa influéncia sobre a especiacdo dos ions em solucdo. Portanto, o pH
afeta consequentemente a afinidade dos ions metélicos.

Observando-se os diagramas de especiacdo (Fig. 5.10), verifica-se que o ion Fe,
dentre as espécies estudadas, € o mais suscetivel a formacao de complexos, mesmo em
valores de pH mais &cidos. Observa-se na Fig. 5.10a, que o ion Fe pode formar
complexos a partir de valores de pH préximos a 2, indicando que no pH empregado nos
ensaios em leito fixo (pH = 5) fendmenos de complexacéo e precipitacdo podem ocorrer
simultaneamente a troca i6nica. Com base nos experimentos de dessor¢do, bem como
pelos diagramas de especiacédo, verifica-se que este comportamento ndo ocorre para 0
zinco e o chumbo.

Desta forma, o comportamento de dessorcdo atipico observado para o ion Fe, o
qual apresenta dois picos de dessor¢do corrobora para a existéncia de multiplos
mecanismos responsaveis pelo processo de retencdo do ion Fe. Tendo em vista, que
pelo fato de as espécies de ions Fe estarem retidas por diferentes mecanismos sobre a
superficie da resina, estas encontram-se ligadas sob diferentes intensidades.

A curva de dessorgédo de zinco mostra que o eluente foi eficiente para dessorver
a espécie retida na resina pelo processo de remogdo em Pdz, = 72%. Tanto a alta
porcentagem de dessorcdo, quanto a liberacdo desta espécie desde o inicio do processo
(1 min — Fig. 5.17c), séo indicativos da menor afinidade do zinco pela resina, conforme
observado nas cinéticas anteriores (Fig. 5.12 e Fig. 5.14), sendo sua transferéncia para a
fase liquida (eluente) facilitada (SILVA & BRUNNER, 2006).
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No que se refere ao chumbo (Fig. 5.17d), verifica-se que a dessorcao iniciou
apenas por volta de 5 min, ou seja, sua saida é mais lenta em comparacdo aos demais
metais retidos na resina, porém o eluente foi capaz de dessorver apenas Pdp, = 30%
desse metal. Esse perfil apresentado pelo chumbo indica que essa espécie apresenta
maior afinidade com os sitios da resina do que 0s outros metais.

De maneira geral, comparando-se as porcentagens de dessorcdo, verificou-se
valores de Pdre = 71%, Pdz, = 72% e Pdp, = 30%. Observa-se que nenhuma das
espéecies metalicas foram removidas pelo processo de dessor¢do completamente, no
entanto, os teores de dessorcdao para o ion Fe e o Zn podem ser considerados
expressivos, indicando um potencial de reutilizacdo da RC em processos ciclicos de
adsorcéo-dessorcéo.

Além disso, avaliando o processo de dessorcdo do ferro, zinco e chumbo, foi
possivel concluir que ha uma diferenca de afinidades entre os metais e a resina. A
afinidade dos metais pela resina pode ser listada na seguinte ordem: Pb > Fe >Zn. Desta
forma, comparando-se estes resultados com os coeficientes de afinidade determinados
pela constante de distribuicdo verifica-se que a menor porcentagem de dessorcao do Pb
estd de acordo com a maior afinidade, indicando que 0 mesmo possui uma interacdo
mais forte com a RC. Sequencialmente, o ion Fe possui maior afinidade que o Zn,
confirmando os teores de dessor¢do observado para tais metais. Além disso, a ordem de
afinidade, também pode ser associada aos tempos de picos de dessor¢do observados
(Fig. 5.17) para cada uma das espécies metéalicas, 0s quais seguiram uma ordem inversa
(tapp = 5 Min, tyre = 2 mMin, tyzn = 1 min). Desta forma, tendo em vista que a espécie
mais facilmente removida possui menor afinidade com a RC, ambos resultados
suportam a ordem de afinidade (Pb > Fe > Zn).

Conforme discutido anteriormente, alguns fatores podem explicar esse
fendmeno, como diferenga de concentragdo, raio de hidratacdo, valéncia,
eletroafinidade, entre outros. O ferro possui carga +3, maior que zinco e chumbo, que
possui carga +2. Porém o ion chumbo possui maior raio idnico, menor raio de
hidratagdo e maior afinidade eletrénica que os dois outros, justificando assim a sua
afinidade pela resina (SILVA & BRUNNER , 2006).

E importante ressaltar que, assim como na etapa de remocéo, os a eficiéncia do
leito pode ainda ser maximizada por meio da manipulacdo dos parametros operacionais,

como a vazdo volumétrica e, ainda, a concentragdo da solucgéo eluente. Apesar disso, 0s
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resultados obtidos demonstram que a possibilidade de aplicagdo do processo de

dessorcao.
Na Figura 5.18 séo apresentadas as curvas de ruptura obtidas para o processo de

remocao dos metais em leito fixo pela RC apds submetida a dessorcéo (Reciclo). Este

experimento de remocdo em ciclo foi realizado seguindo 0 mesmo procedimento e as

mesmas condi¢Bes do primeiro processo de remogao.
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Figura 5.18. Curvas de ruptura de Fe, Zn e Pb pela resina catiénica (Reciclo).

Tempo (min)

Tempo (min)

(CondigBes experimentais: Creo= 113 mg L™, Cz,0=32mg L™ Cppp=0,9 mg LY,
Mags = 0,5 g; Q = 4 mL min™; Hy = 2 cm; e pH = 5).

Observando-se os perfis das curvas de ruptura para 0s experimentos em reciclo

(Fig 5.18), verifica-se uma modificagdo no comportamento da curva de ruptura do ion
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Fe, a qual apresentou um significativo aumento no tempo de ruptura em comparagao ao
primeiro ciclo (t, = 20 min).

Uma hipotese para o aumento do tempo de ruptura observado para o reciclo,
pode estar associada ao fato de que o ferro é reconhecidamente capaz de formar
diversos complexos intermediarios com outras espécies, de forma que, estes novos
complexos podem ter atuado como novos sitios ativos disponiveis para 0s metais em
solugéo (LIANG et al., 2017).

No entanto, conforme anteriormente mencionado, o0 rompimento do leito
observado para o primeiro ciclo possivelmente ocorreu devido a presenca de caminhos
preferenciais. Desta forma, verifica-se que no segundo ciclo, considerando o perfil
sigmoidal usual para o comportamento do ion Fe, mesmo para a baixa altura do leito
(Hr = 2 cm) a presenca dos caminhos preferenciais ndo foi observada, levando ao
aumento no tempo de ruptura do leito para o Fe.

Analogamente, as curvas de ruptura de zinco e chumbo apresentaram tempos de
ruptura maiores em comparacao ao ciclo anterior, respectivamente, 15 min e 60 min.
Além disso, no segundo ciclo as curvas de ruptura apresentaram perfis mais préximos a
um comportamento ideal para as trés especies metalicas, indicando um processo de
transferéncia de massa mais eficiente. Assim, a melhora no perfil das curvas de ruptura,
principalmente do ion Fe, é consequéncia de um leito mais empacotado, que apds o
ciclo de remocdo-dessorcdo, ndo haviam mais espagos vazios.

No que se refere as capacidades de remocdo, verificou-se valores muito
préximos aos observados no primeiro ciclo sendo estas: 1,69 mEq g™ para o fon Fe, 0,19
mEq g* para zinco e 4,0x10° mEq g* para chumbo. Ou seja, o segundo ciclo
apresentou a mesma capacidade de remocdo do ciclo anterior. A Tabela 5.6 apresenta 0s
resultados de capacidade de troca catidnica obtidos para os ciclos empregados para a

remocao dos metais pela RC em leito fixo.

Tabela 5.6. Dados de quantidade adsorvida obtidos nos processos em coluna de leito fixo.

Espécie metalica em solucéo 1° Remogao (MEq g7) 2° Remog&o (mEq g7)
Fe 1,68 1,69
Zn 0,14 0,19
Pb 0,003 0,004

Na Tabela 5.6 pode-se observar que as capacidades de troca catidnica obtidas no
primeiro e no segundo ciclo de remocdo foram muito similares, sendo ainda o segundo

ciclo a maior. Como mencionado, a ma conformacdo do leito pode ter levado a
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formacgéo de caminhos preferenciais na primeira etapa de remocéo (primeiro ciclo), e
com isso a saida de concentracdo do ion Fe na saida do leito desde os primeiros
instantes de operacdo do experimento, pode ter sido uma consequéncia. Além disso, o
fato de as capacidades serem tdo préximas entre as espécies entre um ciclo e outro,
comprovam a ordem de afinidade entre cada uma das espécies metalicas (Pb > Fe > Zn)
e aresina (RC).

Sendo assim, é possivel afirmar que a operacdo em ciclos de remocao-dessor¢ao
possui potencial de aplicacdo para a resina visando a remoc¢do de metais pesados em
solucdo, tendo em vista que ndo houveram perda de capacidade de remocdo em ciclos
subsequentes. Tal resultado impacta sobre a viabilidade técnico-econdémica do processo,
possibilitando o reuso da resina. Além disso, considerando-se que as condi¢des
operacionais do processo de dessorcdo ainda poderiam sejam ajustadas, espera-se que
maiores valores de dessorcdo sejam obtidos e que novos ciclos sucessivos possam ser

realizados para um mesmo sistema.
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6. CONCLUSAO

Com base na caracterizacdo fisico-quimica e elementar do efluente da industria
de reciclagem de baterias automotivas, verificou-se um efluente fortemente acido (pH =
1), constituido principalmente por variedade de metais pesados acima dos limites da
legislacdo de descarte (Fe, Zn, Pb). Quanto a viabilidade dos materiais adsorventes
estudados, escama de peixe (ES), dolomita (DL) e resina comercial (RC), observou-se
diferentes capacidades de remocdo dos metais pesados (RC > ES > DL), bem como
capacidades de neutralizagdo da solugdo &cida, sendo que tanto DL e ES alcangcaram os
padr@es de legislacdo de descarte de pH (5 < pH < 9), diferentemente da RC que, apesar
de uma excelente capacidade de remocdo de metais pesados, ndo alterou o pH do meio.
Com base na caracterizagdo, juntamente com os resultados experimentais de remogéo,
verificou-se que, para a RC, a remoc¢do dos metais ocorreu majoritariamente por troca
ibnica. Enquanto que, para ES e DL, varios fendbmenos podem governar
concomitantemente a remocdo dos ions metalicos envolvendo fendmenos como a
adsorcdo, complexacdo superficial e precipitacdo, dependendo das condicdes
operacionais do sistema. A caracterizacdo também permitiu observar modificacfes
quimicas e fisicas para todos os materiais, devido ao carater extremamente &cido do
meio, o qual ocasionou a hidrolise e a lixiviacdo dos componentes e, consequentemente,
a geracao de lama quimica. Nesse sentido, visando um efluente tratado de melhor
qualidade e, conjuntamente, uma menor geracdo de lama, prop0s-se 0 emprego de
processos hibridos aplicando combinagfes destes materiais adsorventes (DL-ES e DL-
RC), os quais basearam-se em testes de remocdo em funcdo do pH verificando-se a
condicdo mais adequada para o biossorvente (pH = 3) e a resina (pH = 5). Dentre 0s
processos hibridos avaliados, a configuracdo DL-RC, na qual foi empregada uma massa
de dolomita suficiente para atingir o pH =5 (neutralizacao) e a, posterior, utilizacdo da
RC (troca ibnica), apresentou maiores porcentagens de remocdo dos metais atingindo,
respectivamente, 99, 73 e 100% para os ions Fe, Zn e Pb. Além disso, 0 emprego do
processo hibrido DL-RC caracterizou-se por uma maior estabilidade quimica e
mecanica da RC devido a pré-neutralizagdo promovida pela DL, consequentemente,
gerando uma menor quantidade lama quimica ao final do processo. Posteriormente, a
aplicacdo do processo hibrido DL-RC foi, também, avaliada em leito fixo, o qual

apresentou elevado potencial de remocéo incluindo a possibilidade de reuso da resina
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em processos de adsorcéo-dessorcdo. Com base nos resultados de remocdo dos ions
metalicos em sistema multicomponente em leito fixo, juntamente com os ensaios de
dessorcdo, identificou-se afinidades distintas de cada espécie com a resina (Pb > Fe >
Zn), associadas as propriedades de cada metal como raio de hidratacdo, valéncia e
eletroafinidade. Tendo em vista a possibilidade de dessor¢édo dos metais e, consequente,
regeneracdo da resina, bem como a recuperagdo dos metais pesados e diminuicdo do
volume do efluente indica o elevado potencial do processo hibrido DL-RC. Além disso,
considerando a possibilidade do uso da RC em reciclo, na qual atingiu-se capacidades
de remocdo similares ao ciclo anterior, alcancando-se, portanto, niveis de descarte de
legislacdo tanto em termos de concentracdo de metais pesados quanto em termos de pH
evidenciou o potencial técnico-econémico para 0 mesmo. No entanto, observou-se que
as condicdes operacionais do leito fixo como a altura do leito e vazao volumétrica ainda
podem ser otimizadas para maximizar a eficiéncia de transferéncia de massa no leito.
No geral, com base nos resultados obtidos nesse trabalho, verifica-se que a associacao
entre DL e RC em processo hibrido, apresentam notavel potencial na neutralizacdo e
tratamento de metais pesados provenientes da industria de reciclagem de baterias. Desta
forma, considera-se viadvel, portanto, o0 uso cooperativo desses materiais, avaliando-se

parametros de relacdo custo-beneficio, bem como técnico-operacional do processo.
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1. SUGESTOES PARA TRABALHOS FUTUROS

e Avaliagdo dos parametros operacionais (altura do leito e vazéo
volumétrica) em sistema leito fixo na configuracdo DL-RC para remocao
de metais visando a otimizacdo da eficiéncia do leito;

e Aplicacdo do processo hibrido DL-RC em leito fixo no efluente real
industrial;

e Avaliacdo comparativa do processo hibrido DL-ES em leito fixo para a
solucdo multicomponente de ions Pb, Zn e Fe;

e Analise de custos e da viabilidade do processo hibrido proposto.
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