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RESUMO  

 

 

Este trabalho enfocou na caracterização de um efluente de uma indústria de reciclagem-

recuperação de baterias automotivas e na avaliação de viabilidade de utilização combinada de 

diferentes materiais, um biossorvente (escamas de peixe - ES), um mineral (dolomita - DL) e 

uma material comercial (resina catiônica - RC) na remoção de metais pesados. Os materiais 

estudados foram caracterizados físico-química e morfologicamente (pHpzc, MEV-EDS, FTIR e 

DRX) antes e após sua utilização nos processos de remoção visando compreender as 

modificações ocorridas na sua estrutura. Além disso, a composição elementar das fases líquida e 

sólida após o processo de tratamento foram avaliadas por análise TXRF. O efluente apresentou 

caráter extremamente ácido (pH=1) e presença de metais pesados acima dos limites da 

legislação de descarte (Fe, Zn e Pb). Devido às características estruturais e seus respectivos 

grupos funcionais, cada material adsorvente apresentou comportamentos distintos em solução, o 

que levou a diferentes capacidades de remoção e neutralização. A RC apresentou a maior 

capacidade de remoção dos íons metálicos, governada majoritariamente por um processo de 

troca iônica. enquanto que a ES e a DL apresentaram menores capacidades de remoção 

seguindo fenômenos simultâneos complexos como dissolução, complexação, precipitação e 

adsorção. Por outro lado, a ES e a DL, apresentaram uma grande capacidade de elevação do pH 

dos meios extremamente ácidos, relacionado à lixiviação dos seus constituintes alcalinos. Ao 

considerar a geração de lama química como um fator chave no trabalho, visando sua mitigação e 

o a melhor qualidade do efluente tratado, verificou-se que a aplicação desses materiais de forma 

sequencial em processo híbrido poderia ser viável e promissora, considerando as características 

particulares de cada um desses materiais, tanto na neutralização quanto para remoção de metais 

pesados. Neste sentido, avaliou-se o uso da DL, ES e RC em processos híbridos combinados em 

sistema batelada, sendo o processo híbrido DL-RC, o qual empregou a dolomita na 

neutralização do efluente até o pH = 5 seguido pela RC para remoção dos íons metálicos a 

combinação que apresentou melhores resultados. O processo híbrido DL-RC apresentou as 

maiores porcentagens de remoção dos metais (99, 73 e 100%, respectivamente, para Fe, Zn e 

Pb), bem como a menor geração de lama química ao final dos processos. Além disso, a pré-

neutralização (pH = 5 alcançado pela DL) proporcionou uma maior estabilidade química da RC. 

Posteriormente, empregou-se o processo híbrido DL-RC em leito fixo avaliando-se, ainda, a 

possibilidade de ciclos de adsorção-dessorção visando a reutilização da resina e recuperação dos 

metais pesados. Identificou-se diferentes afinidades de cada íon metálico com a RC para o 

sistema multicomponente (Pb > Fe > Zn), associadas às propriedades de cada espécie como raio 

de hidratação, valência e eletroafinidade. Verificou-se a possibilidade do uso da RC em reciclo, 

atingindo-se capacidades de remoção similares ao ciclo anterior e compatíveis com os níveis de 

descarte de legislação em termos de concentração de metais pesados bem como de pH. Tais 

resultados evidenciam o potencial do processo híbrido de tratamento, no entanto, as condições 

operacionais do leito fixo como a altura do leito e vazão volumétrica ainda podem ser 

otimizadas visando a maximização da eficiência de transferência de massa no leito. Desta 

forma, considerando-se que o processo híbrido DL-RC foi capaz de contornar a problemática do 

tratamento de tais efluentes dado seu caráter extremamente ácido e a complexa composição 

multicomponente de metais pesados em solução o processo pode ser considerado viável em 

termos técnico-operacionais. No geral, o uso cooperativo entre DL e RC em processo híbrido 

apresenta notável potencial na neutralização e tratamento de metais pesados provenientes da 

indústria de reciclagem de baterias. 

 

Palavras-chave: metais pesados, águas residuárias de baterias, caracterização de materiais, 

processos híbridos de remoção, eficiência de remoção.  
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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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t - Tempo (h)  

tb - tempo de ruptura 

TXRF - Fluorescência de raio X por reflexão total (Total reflection X-ray Fluorescence) 

V - volume de solução (L) 

ZTM - Zona de transferência de massa 

λ - Comprimento de onda (nm) 

2θ - Ângulo de difração (graus) 

ω - Velocidade de agitação  

γe - coeficiente de atividade  

    - Energia Livre de Gibbs 
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1. INTRODUÇÃO 

 

As baterias automotivas de chumbo-ácido são o sistema de bateria mais 

difundido no cenário mundial. Com base no seu uso extensivo, o destino das baterias de 

chumbo-ácido é uma grande preocupação ambiental devido a uma alta toxicidade de 

metais (BAHADIR et al., 2007), e também pela característica extremamente ácida. A 

exposição prolongada de humanos sob a influência desses metais pode causar 

nefropatia, diminuição do desempenho dos sistemas nervosos e afetar 

significativamente o desenvolvimento do cérebro de uma criança (GOTTESFELD and 

CHERRY, 2011; NEEDLEMAN, 2004). 

Embora as tecnologias tradicionais de reciclagem de sucata de metais através da 

fundição sejam relativamente consolidadas, a poluição causada por esses materiais 

ainda é relevante (SUN et al., 2017). As deficiências na infraestrutura de gerenciamento 

e logística destes materiais e processos de tratamento ineficientes, podem ser 

comumente percebidas, o que causa poluição secundária durante o processo de 

reciclagem. 

No do Brasil, as agências reguladoras de monitoramento ambiental têm uma 

capacidade limitada para controlar as atividades poluidoras. Neste contexto, diferentes 

estudos relatados evidenciam que os processos de reciclagem de baterias de chumbo-

ácido são comumente realizados de forma ambientalmente inadequada ou ineficiente. 

Em muitos casos, as empresas que realizam essas atividades possuem instalações 

precárias, sem equipamentos de controle de poluição (MILANEZ AND BÜHRS, 2009; 

QUITERIO et al., 2006). Em 2010, a Política Nacional de Resíduos Sólidos (PNRS - 

2010) foi implementada no Brasil. Ao longo de vários regulamentos, a logística reversa 

e a responsabilidade compartilhada foram alguns dos destaques desta estrutura 

regulatória, na qual os fabricantes, importadores, distribuidores, revendedores de 

baterias e acumuladores são responsáveis por estruturar e implementar sistemas de 

logística reversa. Assim, os produtos após a sua utilização pelo consumidor devem ser 

devolvidos, independentemente do serviço público de limpeza urbana e gestão de 

resíduos sólidos (de acordo com o artigo 33 - PNRS). 

Entre as tecnologias mais populares que prevalecem no tratamento desses 

efluentes, métodos como a precipitação química, troca iônica, filtração, decantação, 

neutralização, tratamento eletroquímico e recuperação evaporativa podem ser 

destacados (SUN et al., 2017). No entanto, dependendo das características das águas 
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residuais, esses processos podem ter desvantagens significativas, como a remoção de 

metal incompleta, demanda de equipamentos caros, sistemas que consomem grande 

quantidade de energia e a geração de resíduos secundários, além da geração de lama 

tóxica ou outros resíduos no ar e no solo que exigem novas etapas de tratamento. A 

precipitação química destaca-se como um dos métodos de tratamento mais amplamente 

utilizados em efluentes industriais devido ao baixo custo e simplicidade. No entanto, a 

precipitação química apresenta como desvantagem a geração de grandes volumes de 

lama complexa e a baixa eficiência para tratamento de soluções metálicas em 

concentrações baixas (ABDOLALI et al., 2017; BAHADIR et al., 2007). 

Tecnologias mais eficazes que podem reduzir as concentrações de metais 

pesados a níveis ambientalmente aceitáveis e a preços acessíveis são necessárias (SUN 

et al., 2017; Ambrose et al., 2014; MARUTHAMUTHU et al., 2011; BAHADIR et al., 

2007). Os processos de sorção têm sido amplamente utilizados como métodos 

alternativos no tratamento de metais pesados, visando alta capacidade de adsorção e 

economicamente viável (Pehlivan et al., 2009). Vários materiais adsorventes 

disponíveis 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); resíduos agrícolas e industriais (Abdolali 

et al., 2017; FARNANE et al., 2017); ou mesmo materiais comerciais, tais como sílica 

gel, resinas e zeólitas (BENTO et al., 2017; BHATT & SHAH, 2015). 

Apesar da extensa quantidade de estudos de adsorção de metais pesados 

relatados na literatura, há ainda poucos estudos que abordam a investigação das espécies 

liberadas dos materiais adsorventes para a fase líquida, bem como uma avaliação 

abrangente da qualidade da água e das lamas geradas durante o processo. Além disso, 

uma comparação de materiais de diferentes fontes para um mesmo efluente pode 

contribuir na compreensão dos mecanismos envolvidos no tratamento de um sistema tão 

complexo para cada material, uma vez que vários fenômenos podem ocorrer 

simultaneamente no processo. 

Tendo em vista as desvantagens destacadas acima na área de pesquisa analisada, 

neste trabalho apresentamos a caracterização do efluente de uma indústria de reciclagem 

de baterias automotivas e um estudo de viabilidade de três tipos de materiais 

adsorvente, um biossorvente, um mineral e um comercial, na remoção de metais 

pesados de soluções mono e multicomponente com base nas propriedades do efluente 

real, juntamente com uma avaliação da composição química do efluente tratado e das 
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lama gerada. Para isso, todos os materiais, bem como as fases sólida e líquida do 

processo foram caracterizados físico-químicamente e morfologicamente visando uma 

melhor compreensão 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 remoção de metais 

pesados a estabilidade física e química destes materiais durante o processo de 

tratamento. 

 

2.2. Objetivos específicos 

 

- Caracterizar de um efluente industrial de baterias automotivas quanto ao pH e 

concentração de metais pesados; 

- Avaliar a capacidade de remoção dos metais pesados pelos três materiais, escama 

de peixe, dolomita e resina, bem como realizar caracterização física, química e 

morfológica para avaliar suas propriedades, e a sua estabilidade durante os 

processos de remoção.  

- Avaliar os mecanismos envolvidos no processo de remoção para cada um dos 

matérias utilizados; 

- Avaliar da viabilidade técnica, econômica e ambiental dos processos híbridos 

utilizando materiais de forma sequencial na remoção de metais pesados, objetivando 

alcançar os limites exigidos pela legislação, bem como a redução da lama gerada; 
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3. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA  

 

3.1. Baterias automotivas de chumbo-ácido  

 

Baterias, pilhas e acumuladores são denominações dadas a tipos distintos de 

fontes ou dispositivos que permitem a liberação direta de energia elétrica a partir de 

uma reação química. Para alguns, o termo bateria representa um conjunto de pilhas. 

Para o grande público, bateria representa qualquer tipo de gerador eletroquímico. 

Definições, tipos, informações sobre composição, funcionamento, tecnologias, usos e 

outros tantos aspectos sobre pilhas e baterias estão disponíveis quaisquer tipos de 

literatura (FURTADO, 2004).  

Os termos bateria e pilha são usados, sem distinção, para representar o 

dispositivo formado por dois terminais ou eletrodos metálicos, imersos em eletrólito de 

fase aquosa, ou imobilizado por gel, ou separado por filtro microporoso, dispostas 

dentro de uma caixa de polipropileno. A liberação de energia ocorre entre os pólos: o 

positivo (cátodo) é reduzido pela absorção de elétrons liberados pela oxidação do 

negativo (ânodo). A Figura 3.1 apresenta uma bateria de chumbo-ácido e seus 

componentes internos.  

 

 

Figura 3.1. Bateria automotiva de chumbo ácido (OSÓRIO et al., 2008; Adaptado). 
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Dessa forma, os elétrons produzidos no ânodo são usados em circuito externo. A 

maior quantidade de íons positivos é produzida pelo eletrodo de maior solubilidade no 

eletrólito. Então, os íons positivos liberados em menor quantidade pelo outro eletrodo 

criam a diferença de potencial entre os dois terminais. A voltagem entre os terminais da 

bateria depende da combinação de materiais que constituem os eletrodos. A conexão 

entre os dois terminais da bateria provoca a reação óxido-redução até o esgotamento da 

capacidade de carga (FURTADO, 2004).  

Em sua maior parte, as baterias atuais são denominadas células ou ainda pilhas 

secas, pela substituição do eletrólito de fase aquosa por material imobilizador gelificante 

ou por separação através de microporos. Algumas baterias liberam altas cargas (como as 

de Níquel-Cádmio e Chumbo ácido) – que podem causar danos a metais, a ponto de 

fundi-los e provocar incêndio – enquanto outras geram cargas baixas.  

As baterias primárias são geradores não recarregáveis, após o esgotamento da 

capacidade de geração de energia. As secundárias suportam diferentes recargas, através 

da introdução de energia no dispositivo, o qual acaba sendo, portanto, um acumulador 

(DIVYA & OSTERGAARD, 2009). Do ponto de vista de eficiência no desempenho, as 

baterias primárias oferecem menos problemas de manutenção e operação do que as 

secundárias. Do ponto de vista de consumo de material, a situação é o inverso. A 

classificação das baterias é feita de acordo com o tipo de material do eletrodo e do 

eletrólito, e ainda o formato e dimensões do dispositivo (FURTADO, 2004). 

De modo geral, baterias e acumuladores são considerados fontes essenciais para 

a sociedade humana, no uso de grande variedade de equipamentos e utensílios 

domésticos e profissionais e do que a sociedade não abre mão. No setor industrial, são 

inúmeros os setores nos quais há íntima correlação entre as tecnologias de processos e 

de produto e a geração de energia por diversos tipos de baterias, especialmente em 

automação e a transmissão de dados e informações. Em várias situações, o uso de 

baterias faz parte de sistema de energia limpa, como no caso de motores e, em 

particular, os motores veiculares. Em contramão, a expansão de uso de baterias 

acompanhou ou tornou-se parte inerente de tecnologias de autodependência que 

condicionaram o modo de vida e o consumo mandatário, principalmente quando os 

dispositivos são embutidos em outros produtos.  

A bateria de chumbo-ácido 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 estacionários 
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(AMBROSE et al., 2014). As vantagens das baterias de chumbo-ácido são o baixo custo 

fabricação, alta segurança operacional, implementação relativamente portátil e 

tecnologia de reciclagem relativamente estabelecida, comparando com outros sistemas 

de bateria (SUN et al., 2017).  

 

3.2. Reciclagem e recuperação de baterias automotivas  

 

De modo geral, as baterias são motivo de preocupações socioambientais 

decorrentes de dois fatores fundamentais: o crescente volume de dispositivos 

comercializados anualmente, dos quais grande porcentagem vai para o lixo domiciliar e 

os impactos socioambientais gerados pelos eletrodos metálicos, eletrólitos e materiais 

usados nas embalagens das baterias, principalmente por causa da persistência ambiental, 

deposição e concentração em sedimentos, lixos e a bioacumulação em tecidos de 

animais (FURTADO, 2003). 

 

3.2.1. Sistemas de coleta e triagem de baterias 

 

A disposição final das baterias está associada a gestão ambiental de resíduos 

municipais, que inclui diferentes programas de coleta e sistemas classificação de 

bateria. Um estudo de avaliação do ciclo de vida realizado pela consultoria ambiental 

ERM em nome do governo britânico confirmou que a reciclagem de baterias gera 

benefício ambiental, especialmente quando usando tecnologias de recuperação de 

material existentes, como na indústria siderúrgica. Isto também é válido para a 

reciclagem de outros sistemas de bateria como Ni/Cd, e baterias de Li. No entanto, os 

impactos no ambiente causados pelas atividades de coleta, principalmente associadas ao 

transporte, superam os benefícios resultantes da reciclagem. A fim de beneficiar o meio 

ambiente, a tarefa é, portanto, minimizar o impacto associado à coleta. Isso seria 

possível integrando coleta dessas baterias com outros fluxos de resíduos e separar os 

materiais para posterior reciclagem na indústria siderúrgica (BERNARDES et al., 

2004). 

O objetivo é minimizar a impactos unindo o transporte coleta convencional a 

coleta das baterias, permitindo então a reciclagem de baterias usadas. Este tipo de 

abordagem tem um benefício significativo para o meio ambiente e a economia, uma vez 

que evita Emissões de transporte. Primeiros exemplos de "Gestão resíduos integrados" 
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são vistos em vários países. Em alguns destes, o mesmo caminhão, que recolhe o papel, 

coleta as baterias também. A recolha de baterias, pilhas e de aparelhos elétricos é já vem 

ocorrendo em diferentes países e os resultados dependem principalmente do 

comportamento dos consumidores e dos fabricantes.  

 

3.2.2. Processo de separação, esgotamento e recuperação dos componentes 

 

A bateria ácida de chumbo é um produto industrial complexo, composto por 

vários materiais diferentes (JOLLY & RHIN, 1994). É constituída de componentes 

metálicos, solução ácida, plásticos e polímeros. Muitas empresas atuam no mercado, 

não apenas como fabricantes e fornecedores desse produto, mas sim com a reciclagem e 

recuperação das baterias como um todo. 

Na reciclagem de baterias chumbo-ácido, estão envolvidas cinco etapas:  

(i) Trituração e separação do plástico; 

(ii) Esgotamento do ácido; 

(iii) Fusão do chumbo em forno rotativo; 

(iv)  Separação e destinação da escória de fundição;  

(v) Refino do chumbo.  

 

Como subprodutos do processo obtêm-se uma solução eletrolítica que é tratada 

em uma estação de tratamento de efluentes (ETE), a escória de fundição que pode ser 

armazenado em um aterro de resíduos perigosos controlado e os particulados que 

geralmente são armazenados em um baghouse e reutilizados no processo devido sua alta 

concentração de Pb. O fluxograma (Fig. 3.2) apresenta as etapas de reciclagem de uma 

bateria de chumbo ácido. 

Em processos modernos de abertura e quebra da bateria, o contato humano é 

geralmente mínimo, pois são realizados em dispositivos mecanizados e confinados. 

Entretanto, dependendo do processo utilizado, as fontes comuns de impacto ambiental 

são: poeiras contaminadas com chumbo e eletrólito ácido; chumbo particulado; detritos 

contaminados. O processo de redução do chumbo consiste em isolar o chumbo metálico 

da mistura de várias substâncias obtidas da sucata de bateria: chumbo metálico, óxido 

de chumbo (PbO), sulfato de chumbo (PbSO4) e outros metais, como cálcio, cobre, 

prata, antimônio, arsênio e estanho.  
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Figura 3.2. Fluxograma do processo de reciclagem das baterias de chumbo ácido. 

 

Dentre as fontes comuns de impacto ambiental do processo recuperação 

destacam-se (KREUSCH et al., 2007): 

(i) Rejeitos contaminados com chumbo;  

(ii) Poeira contaminada com chumbo (dos filtros);  

(iii) Emissão de SO2;  

(iv)  Emissão de compostos clorados;  

(v) Produção de escória; 

(vi)  Descarte do liquido ácido. 

 

Na literatura estima-se que em média são gerados cerca de 300 – 350 kg de 

escória para cada tonelada de chumbo metálico produzido, e cerca de 5% dessa escória 

são compostos de chumbo. O objetivo do processo de refinamento é remover quase todo 

o cobre, antimônio, arsênio, 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 às suas propriedades particulares, este metal tem numerosas aplicações, e a 

principal delas atualmente tem sido a fabricação de baterias automotivas. Além de 

importação, o abastecimento do mercado brasileiro de chumbo e de suas ligas é feito 

principalmente pela produção de chumbo secundário decorrentes principalmente da 

reciclagem de baterias automotivas (MA & QIU, 2015).  

 

3.2.3. Importância e necessidade da reciclagem das baterias  

 

Devido às exigências de controle ambiental e a preocupação da sociedade com a 

saúde, os atuais sistemas de produção de chumbo não atendem adequadamente as 

legislações, 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 famílias. Em 1995, com o encerramento das atividades da Plumbum Mineração e 

Metalurgia S/A, na época a única empresa produtora no Brasil, a produção nacional de 

chumbo primário obtido do processamento de concentrados, quase que se extinguiu. As 

reservas de minério de chumbo conhecidas no país são pequenas e de baixo teor. Este 

fato, aliado principalmente ao alto custo de infra-estrutura portuária, à elevada carga 

fiscal, ao alto custo dos juros internos para o financiamento da produção e a proteção 

alfandegária insuficiente, resulta em desestímulo para a existência de uma indústria de 

chumbo primário no Brasil (FERRACIN et al., 2002).   

Cerca de 30% do chumbo de mineração se torna fonte da indústria 

transformadora de baterias, na qual a bateria de chumbo-ácido representa cerca de 60% 

das baterias vendidas em todo o mundo (MA & QIU, 2015; KREUSCH et al., 2007). 

No Brasil, a produção anual de baterias automotivas é de aproximadamente 15 milhões 

de unidades, das quais 150.000 ton de chumbo podem ser recuperados. De acordo com a 

Resolução Nº 257 do CONAMA (BRAZIL, 2005), os fabricantes e fornecedores são 

responsáveis pelo recolhimento e reciclagem de pilhas e baterias usadas, incluído as 

baterias de chumbo-ácido, com o objetivo de aumentar o reuso de chumbo, uma vez que 

a reciclagem se aplica à praticamente 100% destas baterias (FERREIRA et al., 2007). 

Em sua estrutura interna uma bateria contém mais de 90% de chumbo metálico e pode 

ser imediatamente fundida. O chumbo pode ser reciclado seguidas vezes, obtendo-se um 
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metal secundário similar ao metal primário, desde que seja utilizada a tecnologia 

apropriada. A nível mundial o percentual de reciclagem de chumbo está em torno de 

60%. No Brasil, este valor oscila entre 70% e 80% (MATOS & FERREIRA, 2007). 

Apesar de o processo de recuperação de chumbo de baterias de chumbo-ácido 

ser realizado quase que em toda a gama produzida, a decomposição de sulfato de 

chumbo necessita alta temperatura de redução carbotérmica, maior que 1000°C, 

causando problemas ambientais, devido à emissão na atmosfera de partículas de 

chumbo (30-50 kg/ton) e dióxido de enxofre (cerca de 70 kg/ton) (SONMEZ & 

KUMAR, 2009). 

Eventualmente, o destino dessas baterias é de grande preocupação ambiental, 

devido à alta toxicidade do chumbo. Embora a tecnologia de reciclagem tradicional de 

sucata de chumbo através da fundição é relativamente consolidada, a poluição de pela 

falta de tratamento adequada com líquido vem ocorrendo com frequência.  

 Entretanto, os principais problemas para o gerenciamento das baterias de 

chumbo ácido, podem ser observadas nas infra-estruturas de gestão ineficientes e 

diretrizes, poluição secundária durante a reciclagem e consciência pública insuficiente. 

As baterias de chumbo ácido passaram a ser um problema que exige mais atenção tanto 

da indústria e instituições de pesquisa mais do que nunca. É importante para entender os 

esquemas de reciclagem aplicados, pois geralmente consiste em uma série de etapas e s 

eficiência de cada passo irá eventualmente afetando a eficiência de reciclagem total das 

baterias. 

 

3.2.4. Contaminação por metais  

 

Alguns resíduos industriais que contém metais pesados como cádmio, cromo, 

cobre, níquel, mercúrio, chumbo e zinco, se drenados diretamente no meio ambiente, 

são altamente perigosos. Hoje em dia a contaminação 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 questão de grande interesse ambiental. Ao contrário dos poluentes orgânicos, os 

metais pesados não são biodegradáveis, são altamente solúveis em água, têm uma 

tendência de bioacumular em organismos e muitos e uma grande parte destes íons são 

tóxicos e cancerígenos. Chumbo e zinco estão entre os metais pesados não necessários 



25 

mais tóxicos ao meio ambiente e com base na gravidade da poluição são incluídos na 

classe de poluentes tóxicos (MANSOORIAN et al., 2014).  

Íons de chumbo, zinco e ferro são despejados nas águas residuais a partir de 

diferentes fontes, tais como chapeamento, lavagem de baterias, fertilizantes fosfatados, 

minas, corantes, refinarias, papel e indústrias de celulose. A intoxicação com esses 

metais pode levar a insuficiência renal, fibrose pulmonar e câncer, além de efeitos 

negativos sobre sangue e ossos. Segundo a portaria 1469 do Ministério da saúde o 

padrão de aceitação para o consumo humano de chumbo, zinco e ferro é de 0,01 mg L
-1

, 

0,5-5 mg L
-1

 e 0,3 mg L
-1

 respectivamente.  

A fim de prevenir os efeitos negativos destes metais na população e no meio 

ambiente, é necessário remover esses metais de efluentes antes do descarte. Dentre os 

métodos para a remoção de chumbo, zinco e ferro a partir de água incluem troca-iônica, 

osmose reversa, floculação, coagulação, extração por solventes, filtração química, 

absorção e eletrocoagulação. Cada método tem suas próprias vantagens e desvantagens. 

Métodos físicos, como por exemplo, troca-iônica, osmose reversa e eletrólise, são caros 

e ineficientes para o tratamento desses metais. (HUA et al., 2012; MANSOORIAN et 

al., 2014).  

 

3.2.5. Minimização de resíduos gerados na reciclagem de baterias automotivas 

 

A Associação Brasileira da Indústria Elétrica e Eletrônica (ABINEE), em 

parceria com várias empresas produtoras de baterias automotivas no Brasil, desenvolveu 

um trabalho de orientação para minimizar os resíduos gerados no processo de 

reciclagem das baterias automotivas, que deve consistir em:  

(i) Recuperar plástico (polipropileno): esse material é separado das baterias 

automotivas abertas, depois passa por uma etapa de limpeza, seleção e separação 

onde seu destino final será novamente se tornar uma caixa ou tampa de bateria.  

(ii) Recuperar grelhas ou placas (chumbo): utilizado para produção do chumbo 

secundário (proveniente do processo de reciclagem do chumbo), com objetivo 

de ser utilizado para produção de novas baterias automotivas. 

(iii) Neutralizar a solução ácida (eletrólito): essa solução é retirada das baterias 

automotivas, colocadas em um tanque (reservatório), onde são neutralizadas e 

reprocessadas.  
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Dessa forma, as indústrias são responsáveis por aplicar uma logística de 

reciclagem que aborde tanto a reciclagem de fragmentos plásticos, recuperação de 

metais e tratamento da solução que além de ácida, é altamente contaminada por metais 

pesados. Cada uma dessas fases de tratamento contem necessidades de tratamento 

específicas, tornando assim, esse setor de grande importância dentro das indústrias.  

 

3.2.6. Legislação para descarte - Política Nacional de Resíduos Sólidos - PNRS 

 

Com o crescimento dos problemas socioambientais causados pelos resíduos 

sólidos, a participação empresarial é clamada pela sociedade e órgãos do Estado para 

que desenvolvam práticas menos agressivas. Desde a década de 90, organizações 

procuram certificar sua gestão ambiental nos padrões definidos pela ISO 14001 e assim 

expõe sua intenção de prevenir a poluição, de buscar a melhoria contínua do seu 

desempenho ambiental e de se adequar a legislação. No entanto, os requisitos legais no 

Brasil se alteram constantemente e trazem consigo inovações, como a Lei 12.305/10 que 

instituiu a Política Nacional de Resíduos Sólidos (PNRS) (BRASIL, 2010). 

Portanto em 2010, a Política Nacional de Resíduos Sólidos – PNRS (BRASIL, 

2010) foi implantada no Brasil, que os fabricantes, importadores, distribuidores e 

comerciantes de pilhas e baterias são obrigados a estruturar e implementar sistemas de 

logística reversa, mediante retorno dos produtos após o uso pelo consumidor, de forma 

independente do serviço público de limpeza urbana e de manejo dos resíduos sólidos 

(Art.33), incluindo nessa categoria fabricantes de pilhas, baterias, produtos 

eletroeletrônicos e seus componentes (CERQUEIRA-STREIT, 2015). 

 

3.3. Processos para tratamento e reciclagem de baterias  

 

Os restos metálicos podem estar sujeitos a diferentes processos de reciclagem, 

incluindo as técnicas de processamento de minerais, tratamento pirometalúrgico ou 

hidrometalúrgico. Os produtos do processo de reciclagem são ligas metálicas ou 

compostos, ou ainda soluções contendo íons metálicos. 

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 fração metálica, a qual será conduzida a um sistema hidrometalúrgico ou a 

um processo de reciclagem pirometalúrgica (BERNARDES et al., 2004). 

Os processos pirometalúrgicos geralmente estão associados à produção de aço, 

ligas de ferro-manganês ou outras ligas metálicas e zinco, geralmente é recuperado por 

condensação como um pó. Fornos de pirólise com atmosfera controlada também são 

aplicados como um passo de pré-tratamento para remover mercúrio e matéria orgânica, 

como papel, plástico, etc (HANSMANN et al., 2006). Os processos pirometalúrgicos 

operados a altas temperaturas são geralmente associados a altas emissões atmosféricas 

desde dioxinas, compostos de cloreto e mercúrio, que podem ser gerados no processo. 

Os processos hidrometalúrgicos estão ligados à lixiviação em meio ácido ou alcalino e 

processos de purificação a fim de dissolver a fração metálica, e recuperar metais que 

poderiam ser utilizadas pela indústria química. 

 

3.3.1. Processos hidrometalúrgicos 

 

O processamento de metais utilizando técnicas hidrometalúrgicas vem se 

tornando um método bem estabelecido e eficiente para recuperação de metais a partir de 

matérias-primas. Na Bélgica, a empresa MMM-Sedema desenvolveu um processo de 

reciclagem de baterias de zinco-carbono e manganês-alcalina, onde as baterias são 

mecanicamente processados para recuperar a fração metálica (separação magnética e 

por diferença de densidade). Os resíduos gerados nesse processo consistem em um pó 

preto composto basicamente de carbono, manganês e zinco. O pó é lixiviado e uma 

solução rica em manganês e zinco é produzida. A solução é purificada e sais de 

manganês e zinco são produzidos (BERNARDES et al., 2004). 

Outro processo que já foi desenvolvido nos EUA, baseia-se no tratamento de 

uma mistura de pilhas de células secas. O processo BATENUS consiste em vários 

passos de tratamento mecânico e técnicas de processamento hidrometalúrgico. Uma 

triagem automática é aplicada individualmente nas baterias. São gerados fluxos de 

baterias com diferentes composições. As baterias que contêm mercúrio são separadas e 

tratadas sozinhas. As baterias tornam-se frágeis após um tratamento criogênico e as 

frações são separadas por diferenças de tamanho, densidade e características 

magnéticas. O pó preto resultante dos lixiviados com ácido sulfúrico e os metais são 

recuperados por eletrólise e eletrodiálise. Outro processo baseado numa combinação de 

extração de solvente, troca iônica e membrana está em operação em alguns locais da 
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Europa. O processo utiliza técnicas de moagem para a separação de materiais e reações 

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

 

 

3.3.2. Processos pirometalurgicos 

 

No caso dos processos pirometalúrgicos, existem duas possibilidades de 

tratamento: processos de metalurgia secundária, que usa baterias como matéria-prima e 

processos criados especificamente para baterias. O uso de baterias como matéria-prima 

na produção de aço é um processo, entre outras possibilidades, para a reciclagem de 

baterias. Neste caso, os metais presentes nas baterias, tais como ferro, cromo, níquel e 

manganês, podem ser utilizados para ajustar a composição do aço. Compostos 

perigosos, como o cádmio, cobre e zinco, podem ser diluídos no processo para que sua 

presença não interfira nas propriedades de aço (BERNARDES et al., 2004).  

Alguns problemas metalúrgicos podem ser associados a esta prática como os 

limites na concentração de cromo, cobre e níquel na produção de aço. Esses elementos 

podem ser considerados contaminantes e suas concentrações devem ser controladas para 

evitar a deterioração do aço. O zinco e o cádmio evaporaram nas altas temperaturas de 

produção de aço. Depois de deixar o forno, a fase de vapor reage com o oxigênio e gera 

uma poeira perigosa. O mercúrio tem problemas semelhantes, porque esse elemento se 

concentrar nas poeiras. O cromo tende a se concentrar na escória produzida, 

transformando a escória em perigosa e diminui as possibilidades de uso em materiais de 

construção civil (SULLIVAN & GAINES, 2012). Portanto, a utilização de baterias 

como matéria-prima na produção de aço é restrita a baterias pré-classificadas e sem 

mercúrio. Geralmente este processo é aplicado apenas para sistemas contendo zinco-

carbono e manganês-alcalino (BERNARDES et al., 2004). 

O processo de fundição imperial (ISP) avaliou a reciclagem de baterias de zinco-

carbono na produção de zinco na Alemanha. Outro processo em que a Alemanha 

desenvolveu para as baterias contendo zinco é o processo WAELZ, usado na 

recuperação de metais de poeiras por meio de um forno rotativo, onde é possível 

recuperar Zn, Cd e Pb (MOURA BERNARDES et al., 2003). 

Processos criados especificamente para reciclar baterias incluem diferentes 

técnicas pirometalúrgicas: 
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1. Pirólise: a água e o mercúrio são evaporados, condensados e separados. Os 

compostos orgânicos são destruídos termicamente e emitido como um gás junto 

com a água. 

2. Redução: a fração metálica que permanece no forno após a pirólise e é tratada 

pela redução a temperaturas em torno de 1500 °C. O agente de redução é o 

carbono produzido pelo processo de pirólise, produzindo ligas metálicas. 

3. Incineração: o gás gerado na pirólise é incinerado a temperaturas em torno de 

1000 °C e depois apagadas para evitar a geração de dioxinas. As lamas geradas 

no processo contém mercúrio e devem ser tratadas por destilação. As águas 

residuais do processo de lavagem de gases devem ser tratadas em uma estação 

de tratamento de efluentes. 

 

RECYTEC é um processo suíço criado em 1989 especificamente para a 

reciclagem de misturas de baterias. A sucata de aço e o pó de zinco livre de mercúrio 

são obtidos por pirólise e separação magnética, os quais são enviados para processos de 

reciclagem específicos. Hoje em dia é usado para a reciclagem de todos os tipos de 

baterias com exceção de baterias Ni/Cd, bem como na reciclagem de lâmpadas de 

mercúrio (BERNARDES et al., 2004). 

SUMIMOTO é um processo japonês totalmente pirometalúrgico usado na 

reciclagem de todos os tipos de baterias, com exceção das baterias Ni/Cd (ESPINOSA 

et al., 2004). Baseia-se na pirólise onde o mercúrio é recuperado do gás gerado na fase 

de redução, e o zinco é recuperado como um pó e é destinado a produção de uma liga de 

ferromanganês.  

 

3.4. Tratamento de efluentes de baterias  

 

Quando materiais sólidos estão em contato com um líquido, alguns dos 

compostos podem se dissolver. A dissolução de compostos individuais determina a 

composição do lixiviado, sendo que o processo de lixiviação pode ocorrer através da 

exposição dos materiais a diversos ambientes. Há um grande número de fatores que 

podem atuar sobre a taxa em que os compostos dos materiais são dissolvidos, dentre 

eles pH, potencial de oxirredução, entre outros (BERNARDES et al., 2004). 

As divisórias internas das baterias são comumente feitas de papel, plástico ou 

metal. Várias condições que podem se desenvolver em um aterro afetam a taxa em que 
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os materiais serão degradados ou decompostos. As seguintes condições podem afetar a 

taxa de degradação: a natureza do material, o grau de carga elétrica deixada na bateria, a 

extensão da exposição ao lixiviado de aterro e o teor de oxigênio do aterro sanitário. A 

mobilidade dos metais em um aterro sanitário e o potencial de contaminação das águas 

subterrâneas, também é controlada por várias condições. Essas condições incluem o 

projeto, construção, operação e manutenção do aterro sanitário (por exemplo, o 

revestimento, características do solo, sistemas de coleta e detecção de lixiviação, etc.) 

(LUND et al., 1996). 

A liberação de metais de uma bateria para um aterro tem como principal 

problemática o potencial desses metais em contaminar as águas subterrâneas. Entre os 

metais presentes em baterias, mercúrio, cádmio e chumbo são os que apresentam os 

principais problemas ambientais. O impacto dos metais presentes nas baterias no meio 

ambiente ainda está sendo pesquisado, uma vez que os requisitos para o controle da 

poluição em aterros sanitários e incineradores está se tornando cada vez mais rigoroso. 

Além disso, a medição de poluentes e as análises de avaliações de risco estão sendo 

aprimoradas (BERNARDES et al., 2004). 

Atualmente, em indústrias de pequeno e médio porte, um dos métodos mais 

utilizados é a precipitação química. A maior desvantagem deste método é a indesejável 

produção de uma quantidade significante de lama química. Além disso, não raras vezes, 

este processo não consegue atender aos limites estipulados pela legislação. Processos 

como a separação por membranas e a eletrocoaculação são empregados no tratamento 

de pequenos volumes de efluentes, pois apresentam ao alto custo operacional.  Entre as 

vantagens dos métodos de adsorção, troca iônica e biossorção frente aos outros métodos 

estão: a capacidade de tratar um grande volume de efluente (EOM et al., 2005), 

eficiência e facilidade operação.  

Nos processos de sorção são utilizados adsorventes tais como sílica, carvão 

ativado e alumina ativada. Este método é limitado na remoção seletiva de compostos de 

águas residuárias (EOM et al., 2005). A troca iônica utiliza resinas sintéticas ou 

zeólitas. A alta capacidade de regeneração dos trocadores iônicos constitui é uma das 

mais importantes vantagens deste processo. Aliado a esta característica soma-se a alta 

capacidade das resinas e uma excelente estabilidade física, química e térmica. Além 

disto, a troca iônica pode ser uma técnica de separação seletiva, que consegue a 

remoção completa de metais pesados de águas residuárias, mesmo que contenham 

apenas alguns traços de metais (ALGUACIL et al., 2004; ERNEST et al., 1997). No 
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entanto, geralmente, os adsorventes e trocadores iônicos apresentam custos elevados 

(VOLESKY, 2001). Devido a sua alta toxidade, águas residuárias industriais devem ser 

tratadas antes de serem descartadas e/ou reutilizadas. 

3.4.1. Precipitação química 

 

A precipitação química é indubitavelmente o método mais utilizado para o 

tratamento de efluentes da indústria de baterias e galvânica encontrado na literatura. 

A precipitação de metais ocorre pela formação de hidróxidos metálicos, devendo 

ser verificada a curva de solubilidade dos metais (pH versus solubilidade). A maior 

dificuldade é a precipitação concomitante de diversos metais, sem que as curvas de 

solubilidade apresentem coincidências entre as concentrações mínimas. Deve-se 

observar também se as concentrações mínimas obtidas pelo tratamento quando a 

precipitação ocorre em um pH comum a diversos metais são inferiores aos limites 

estabelecidos para lançamento nos corpos receptores ou na rede coletora. 

As principais vantagens da precipitação química estão no fato da tecnologia e 

agentes alcalinizantes estarem disponíveis, especialmente a cal, que é de custo muito 

baixo. Além disso, a operação e manutenção dos equipamentos é relativamente simples 

se o objetivo é estritamente tratar o efluente (PEREIRA NETO et al., 2008). 

Esse método convencional de tratamento de efluentes industriais contendo 

metais em solução aquosa consiste na elevação do pH do meio até valores acima de 9,0, 

promovendo condições de baixa solubilidade dos hidróxidos dos metais que se 

precipitam sob a forma de hidróxidos ou complexos diversos. Devido às condições de 

elevada supersaturação, os sólidos formados são coloidais e requerem etapas de refino 

para sua separação da fase líquida residual. Uma quantidade considerável de precipitado 

(lama) usualmente classificado segundo a norma ABNT-NBR 10.004/2004 (Associação 

Brasileira de Normas Técnicas, 2004) como resíduo classe I, perigoso e tóxico, é gerado 

como resíduo do processo de tratamento.  

A disposição final da lama gerada deve ser realizada em aterros industriais 

controlados ou, quando possível, pode ser enviada para co-processamento em fornos de 

clínquer, o que representa custos significativos de implantação e manutenção, 

consistindo, ainda, em um impacto ambiental negativo considerável (FERRARI 

GUALBERTO, 2009). 
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3.4.2. Troca iônica 

 

A troca iônica pode ser definida como a transferência de um íon, podendo ser 

cátion ou ânion, presente na fase fluída para uma fase sólida. Os sistemas de troca 

iônica contêm duas fases independentes, onde uma é constituída pela solução e a outra 

pela resina trocadora de íons. No caso mais simples, a solução possui dois eletrólitos 

(cátion e ânion) e o solvente, enquanto a resina possui sua forma iônica ligada ao grupo 

funcional e o solvente que fica retido no interior dos poros.  Nesta transição de fase, este 

íon liga-se no sólido ao deslocar outro íon de espécie distinta, porém com o mesmo tipo 

de carga que se encontra inicialmente na fase fluída (Fu & Wang, 2011). O processo de 

transferência de cátions ou ânions ocorre até que se estabeleça o equilíbrio (BORBA, 

2009). 

Os íons difusíveis, ou ainda contra-íons, ficam retidos nos sítios dos trocadores 

iônicos pela ação das forças de van der Waals e outras forças (HELFFERICH, 1962). 

As interações eletrostáticas entre o grupo funcional e os contra-íons, na resina, são 

interações de longo alcance e cobrem distâncias maiores do que o raio molecular 

(JANSEN et al., 1996). Em contrapartida, a força de van der Waals é de curto alcance e 

sua magnitude diminui rapidamente com a distância (DENBIGH, 1971). 

O processo de troca iônica depende da natureza das espécies iônicas, tais como 

tamanho, carga e grau de hidratação. Estes fatores influenciam a capacidade de troca 

iônica, a qual se refere à quantidade total de íons trocáveis (OLIVEIRA, 2008). A forma 

iônica dos íons em solução é influenciada por parâmetros como concentração, pH, força 

iônica e ainda a presença de outras espécies.  

O fenômeno de troca iônica assemelha-se a adsorção, pois em ambos os casos, 

uma espécie é extraída por um sólido de uma fase fluida. A principal diferença 

característica entre os dois fenômenos é que a troca iônica, em contraste com adsorção, 

é um processo estequiométrico, isto é, todo íon que é retirado da solução é substituído 

por uma quantidade eletricamente equivalente de outra espécie iônica. Por outro lado, 

na adsorção uma espécie, que pode ser um eletrólito ou um não eletrólito, é extraída da 

solução sem ser substituída por outra espécie (HELFFERICH, 1962). A adsorção é 

frequentemente não estequiométrica (BARROS et al., 2006; BORBA, 2009). 

Vários trabalhos reportam a utilização do processo de troca iônica na remoção 

de metais pesados de diversos de diferentes efluentes industriais. O trabalho de Zvezdov 

e Ishigure (2003) avaliou a remoção de Co
2+

 de águas residuais de um processo de 
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corrosão. Janin et al., (2009) utilizou a resina de troca iônica para remover As, Cu e Cr 

de lixiviado de madeira tratada por CCA (Arseniato de cobre cromado).  O sistema 

ternário Cu
2+

/Zn
2+

/Na
+
 foi testado por Borba et al., (2012), obtendo excelentes 

resultados aplicando-as em colunas de troca iônica. 

 

3.4.3. Processos de sorção 

 

O processo de sorção pode ser definido como sendo a concentração ou 

acumulação de íons ou moléculas sobre uma superfície absorvente, devido à ação de 

fenômenos simultâneos bastante distintos. Na adsorção, onde as moléculas de um soluto 

são atraídas para sítios vagos na superfície de um substrato, fixando-se nestes locais em 

virtude da ação de forças físicas ou de ligações químicas. Quando a sorção dos metais 

dissolvidos está baseada na atividade química da biomassa microbiana ou do resíduo 

vegetal morto é denominada de biossorção, sendo o fundamento para uma nova 

tecnologia na remoção e recuperação desses metais (BARROS et al., 2006). 

 

3.4.3.1. Adsorção  

 

O processo de adsorção sólido-líquido consiste na habilidade de certos sólidos 

em concentrar na sua superfície substâncias específicas presentes em soluções aquosas, 

na qual os componentes dessas substâncias podem ser separados da fase fluida. O 

componente a ser adsorvido é denominado adsorbato, enquanto o material sólido, no 

qual o adsorbato fica retido é chamado adsorvente. A adsorção é um fenômeno de 

superfície, de forma que os sólidos com grandes áreas superficiais pode ser 

considerados adsorventes em potencial (RUTHVEN, 1984). 

 Em decorrência às diferentes forças de interações envolvidas no fenômeno de 

adsorção, pode-se distinguir em adsorção física (fisissorção) ou química (quimissorção) 

(BHATNAGAR & SILLANPAA, 2010; DA  ROWSKI, 2001). Fisissorção, ou 

adsorção de van de Waals, é um fenômeno reversível e o resultado são forças 

intermoleculares de atração relativamente fracas, entre as moléculas do sólido e a 

substância adsorvida. A substância adsorvida não penetra dentro da estrutura do cristal 

do sólido e não se dissolve nele, mas permanece inteiramente sobre a superfície 

(DA  ROWSKI, 2001).  
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Na quimissorção são formadas interações fortes, com energias características de 

ligações químicas ou ligações químicas propriamente ditas entre as moléculas de 

adsorvente e adsorbato, envolvendo a transferência de elétrons entre estes. A adsorção 

química acontece em uma única camada (monocamada) em que, geralmente a adsorção 

física ocorre anteriormente. Ao contrário da adsorção física, a adsorção química é 

praticamente irreversível, sendo o calor de adsorção da mesma ordem de grandeza dos 

calores de reação, assim a variação de entalpia é positiva, indicando então que o 

processo é endotérmico, ou seja, um aumento na temperatura favorece a adsorção 

(YOUSSEF et al., 2005). 

A adsorção é considerada por possuir algumas vantagens em comparação à 

outras técnicas, no que se refere ao tratamento de efluentes e reutilização de água. Este 

processo possui custo inicial baixo, flexibilidade e simplicidade de projeto, fácil 

operação, maior remoção de substâncias orgânicas, não afetada por substâncias tóxicas 

(RUTHVEN, 1984; AMIN, 2008; MAHMOODI et al., 2011; RAFATULLAH et al., 

2010). A adsorção também não resulta na formação de substâncias nocivas (CRINI, 

2006). Os processos sortivos são efetivos em condições de baixas concentrações de 

poluentes presentes em solução. Ademais, este processo pode remover e/ou minimizar 

uma ampla variedade de poluentes, possuindo uma grande aplicabilidade no controle de 

poluição de água (BHATNAGAR & SILLANPAA, 2010).  

 

3.4.3.2. Biossorção  

 

Uma solução técnica e economicamente viável empregada na remoção desses 

contaminantes é a biossorção, que é definida como sendo um processo em que se utiliza 

biomassa vegetal ou micro-organismos, na retenção, remoção ou recuperação de metais 

pesados de um ambiente líquido (VOLESKY, 2004). A biossorção ainda pode ser 

definida quando a sorção dos metais dissolvidos está baseada na atividade química da 

biomassa microbiana ou do resíduo vegetal morto (BARROS et al., 2006; GADD, 

2009). Um material de origem biológica para ser utilizado como biossorvente deve 

apresentar as seguintes características: ter baixo custo e ser reutilizável; deve ter um 

tamanho de partículas, forma e força mecânica apropriada para ser usado em 

biorreatores sobre condições de fluxo contínuo; a captura do metal deve ser eficiente e 

rápida; a separação do biossorvente da solução deve ser rápida, eficiente e barata; deve 
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possuir uma alta seletividade; a regeneração deve ser seletiva de metal e 

economicamente viável (FOMINA & GADD, 2014). 

A efetividade de um biossorvente irá depender de parâmetros como pH da 

solução, tipo de metal, concentração do íon, concentração da biomassa, volume, 

temperatura, ocorrência de pré-tratamento físico ou químico da biomassa, presença de 

vários ligantes na solução, sistema operacional empregado e da composição do efluente 

(KAPOOR AND VIRARAGHAVAN, 1995; MICHALAK et al., 2013). O processo de 

biossorção ocorre em diferentes etapas, que compreende a adsorção, uma separação 

sólido-líquido e uma possível regeneração da biomassa carregada com o metal. A 

biossorção envolve uma fase sólida (adsorvente) e uma fase líquida (adsorvato). É nesta 

fase que se encontram as espécies dissolvidas que serão adsorvidas pelo fato de o 

material adsorvente apresentar uma grande afinidade com tais espécies. O adsorvato é 

atraído pelo adsorvente por diferentes mecanismos. Sendo que cada mecanismo de 

remoção de metal pode ser diferente de um biossorvente para outro, devido ao fato 

dessa remoção estar ligada aos grupos funcionais químicos existentes em sua estrutura 

(MÓDENES et al., 2011).  

Os mecanismos envolvidos no processo de biossorção se diferem quantitativa e 

qualitativamente de acordo com as espécies utilizadas, a origem da biomassa e seu 

processamento. Esses mecanismos compreendem: complexação, (formação de um 

complexo a partir da associação de duas espécies); coordenação (ligação de um átomo 

central de um complexo com outros átomos por ligação covalente); quelação, 

(complexos formados por um composto orgânico são unidos ao metal por pelo menos 

dois sítios); troca iônica, (formação de espécies moleculares através do intercâmbio de 

íons); adsorção (sorção através da superfície do tecido orgânico); precipitação 

inorgânica (alteração no meio aquoso levando a uma precipitação do despejo (Volesky, 

2004). Qualquer um destes mecanismos ou uma combinação destes pode ocorrer, 

imobilizando uma ou várias espécies metálicas na biomassa. Os íons são atraídos pelos 

sítios ativos na superfície da partícula, onde existem diferentes grupos funcionais 

responsáveis pela união daqueles à superfície da partícula, tais como fosfato, carboxila, 

sulfeto, hidroxila e amina (PIETROBELLI et al., 2009). 

A biossorção surge como um processo alternativo ou suplementar em 

decorrência de características como preço reduzido do material biossorvente, aplicação 

em sistemas com capacidade de desintoxicar grande volume do efluente com custo 

baixo operacional, possível seletividade e recuperação da espécie metálica. A 
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biossorção é uma técnica empregada para remoção ou recuperação de metais pesados 

que se mostre bastante eficiente e é economicamente viável em comparação aos 

tratamentos convencionais. Além disso, a mesma possibilita a utilização de resíduos 

agroindustriais como biossorventes fazendo com que haja o reaproveitamento dos 

mesmos (LORENA et al., 2014). 

 

3.4.4. Cinética de transferência de massa 

 

A cinética de transferência de massa descreve a velocidade em que as moléculas 

do adsorbato são removidas pelo material, a qual depende das características físico-

químicas do adsorbato como, por exemplo, natureza, massa molecular e solubilidade. A 

cinética também é influenciada pelas características morfológicas e químicas do 

material removedor. Além disto, pode ser influenciada por parâmetros operacionais 

como o pH, concentração da solução, temperatura, entre outros. A cinética de remoção é 

de fundamental importância para determinar o tempo de equilíbrio e a velocidade em 

que ocorre a remoção em sistemas de tratamento de efluentes  DA  ROWSKI, 2001; 

PLAZINSKI et al., 2009). 

Nesses processos a velocidade de remoção na superfície do material é, 

geralmente, rápida, de maneira que a velocidade global do processo é controlada pelas 

resistências à transferência de massa externa e interna. A determinação de intensidade 

de cada resistência, e quais realmente limitam e influenciam o processo de remoção não 

é uma tarefa simples, pois requer uma análise aprofundada dos dados experimentais 

(RUTHVEN, 1984). 

O processo global pode ser controlado pelas etapas difusivas ou por uma 

composição delas, a magnitude da resistência de cada etapa pode variar de acordo com 

as condições operacionais, bem como com as características morfológicas e químicas do 

adsorvente e do adsorbato (FOGLER, 2006; RUTHVEN, 1984). 

O mecanismo de transferência de massa de processos de sorção em geral (e.g. 

adsorção, troca iônica, biossorção, 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 solução: envolve o movimento do material a ser adsorvido 

(adsorbato) através do seio da solução líquida para a camada limite ou limite 

fixo de líquido existente ao redor da partícula sólida do adsorvente. 
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2) Transporte por difusão através da camada limite: corresponde ao transporte do 

adsorbato por difusão através da camada limite até a entrada dos poros do 

adsorvente (difusão externa). 

3) Transporte através dos poros: envolve o transporte do adsorbato através dos 

poros da partícula por uma combinação de difusão molecular através do líquido 

contido no interior dos poros e de difusão ao longo da superfície do adsorvente, 

(difusão interna). 

4) Adsorção: ligação do adsorbato em um sítio disponível do adsorvente, 

envolvendo vários mecanismos, tais como: adsorção física, adsorção química, 

troca iônica, precipitação, complexação. 

 

 

 

Figura 3.3. Processos envolvidos na adsorção em adsorventes porosos (WEBER & 

SMITH, 1986; Adaptado). 

 

No caso da dessorção, o processo acontece no sentido inverso dessas quatro 

etapas, fatores como temperatura, pH, concentração de sais, concentração inicial, 

agitação, tamanho das moléculas de adsorbato, distribuição e tamanho dos poros podem 

afetar a velocidade de adsorção as espécie. 

 

3.4.5. Sistema leito fixo 

 

Os experimentos em sistema fechado e batelada podem fornecer informações 

preliminares, como efeito do pH , da concentração inicial do adsorbato na solução e do 
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efeito da granulometria do adsorvente no processo de adsorção. Processos em sistema 

fechado e batelada são geralmente utilizados em laboratório para o estudo de tratamento 

de pequenos volumes de efluentes, porém a extrapolação dos resultados para escala 

industrial é pouco satisfatória, onde grandes volumes de águas residuais são 

continuamente gerados. Muitas destas informações obtidas no sistema fechado são úteis 

para estudos em sistema de leito fixo. 

Sistemas de leito fixo são considerados um separação altamente seletivo, a qual 

pode remover até mesmo traços de componentes de grandes volumes de soluções 

diluídas (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 sólido 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 à aceleração causada pela força da gravidade sobre o fluido, 

geralmente é utilizado o escoamento no sentido ascendente do fluido de alimentação 

(MELO, 2007), levando em consideração também que se o fluxo for descendente, pode 

ocorrer à compactação do leito e, consequentemente, maior perda de carga. 

Os projetos de sistemas de adsorção que operam em leito fixo consistem na 

percolação 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 remoção gradativa do adsorbato, levando à purificação do fluido. 

Há então a formação de uma zona de transição, conhecida como zona de transferência 

de massa (ZTM), a qual correspondente a fração do leito que não é utilizada 

efetivamente no processo de adsorção (FIORENTIN, 2009), também referida como 

altura não utilizável do leito HUNB. Este pode ser obtido a partir das curvas de ruptura 

experimentais que são obtidas através da concentração de saída em função do tempo 

(MELO, 2007). 

A capacidade utilizável da coluna refere-se à área superior à curva até o ponto de 

ruptura (tb) e a HUNB, por sua vez corresponde à parte da curva compreendida entre o 

ponto de ruptura e o ponto de saturação. O comportamento ideal para a curva de ruptura 

seria do tipo degrau, no qual a concentração de soluto na saída da coluna deveria ser 

nula, indicando que todo o soluto foi removido pelo adsorvente, até o momento em que 

a coluna esteja saturada, saltando instantaneamente para a concentração de alimentação. 
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Quando não há uma legislação vigente que determina a concentração permitida 

no descarte destes efluentes assume-se uma porcentagem baseada na concentração 

inicial. Geankoplis (1993) sugere que o tempo de ruptura pode ser tomado na faixa de 

concentrações de saída correspondentes à Ct/C0 = 0,01 e 0,05. No entanto, com o passar 

do tempo de operação a concentração do soluto na saída passa a aumentar até que a 

razão Ct/C0 seja igual a 1, nesta etapa ocorre o completo esgotamento da coluna, sendo 

que a concentração na saída passa a ser igual à de entrada, visto que o adsorvente está 

completamente saturado. Na prática uma coluna de adsorção não é operada até a 

saturação e geralmente a operação é interrompida no ponto de ruptura, pois, de acordo 

com a legislação, esse é o limite máximo permitido para lançamento (FIORENTIN, 

2009). 

O comportamento da altura não útil do leito HUNB pode ser detalhado conforme a 

Figura 3.4, para um sistema de fluxo ascendente de alimentação. 

 

 

Figura 3.4. Perfil de saturação da coluna de adsorção em leito fixo. 

Fonte: FEUP (2013). 

 

A capacidade total da coluna, quando o leito atinge a concentração C0, é 

equivalente à área da curva  1− Ct/C0), representada pela integral no tempo total de 
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operação, sendo C0 a concentração da solução de alimentação (mg L
-1

) e Ct é a 

concentração de soluto na saída da coluna (mg L
-1

), conforme a Figura 3.5. 

 

 

Figura 3.5. Curva de ruptura. 

Fonte: Adaptada de GEANKOPLIS (1993). 

 

O perfil da curva de ruptura dependera da isoterma de adsorção, vazão, taxa de 

transferência de massa para as partículas e da difusão nos poros, pois se o comprimento 

da ZTM for relativamente pequeno comparado à altura total do leito, a curva de ruptura 

será mais inclinada, e dessa forma, a maior parte da capacidade de adsorção do sólido 

será utilizada até o ponto de ruptura (GEANKOPLIS, 1993). Em contrapartida, se a 

ZTM for quase tão longa quanto o leito, a curva de ruptura é geralmente extensa, e 

nesse caso, menos da metade da capacidade do leito será utilizada (McCABE et al., 

2005). Em alguns casos, a ZTM consegue ser maior do que a própria altura da coluna, 

tornando o projeto impróprio, uma vez que logo no início da operação se observa a 

presença do adsorbato na corrente de saída. Conclui-se então, que quando menor for a 

ZTM, mais próximo da idealidade estará o sistema (BORBA, 2009), indicando maior 

eficiência do processo. 

Além disso, a operação em leito fixo permite a operação contínua em ciclos de 

adsorção-dessorção do material adsorvente, possibilitando um melhor aproveitamento do 

material adsorvente e uma vantagem econômica. Após a saturação da coluna, o adsorvente 

pode ser regenerado pelo emprego de soluções eluentes apropriadas ou, então, substituído 

por um novo adsorvente (SCHEUFELE et al., 2015)  
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3.5. Fatores que influenciam os processos de remoção dos metais  

 

O pH da solução de metal foi identificado como um dos parâmetros mais 

importantes que afetam o processo de remoção. Os prótons presentes na solução podem 

influenciar na carga da superfície do material, além da possibilidade de competir com o 

adsorbato, quando este se apresenta carregado positivamente, pelos sítios ativos do 

material removedor (ESCUDERO et al., 2017). A influência do pH do meio pode 

abranger ainda alterações na dissociação dos metais na solução e, também, nas reações 

químicas destes na solução com a sua hidrólise, complexação por ligantes orgânicos e 

inorgânicos, reações redox, precipitação, entre outras. O pH pode atuar fortemente na 

especiação e disponibilidade dos metais pesados para o processo de remoção (DAS & 

DAS, 2013; DENG et al., 2015). 

Um parâmetro importante a ser inicialmente avaliado é o tempo de equilíbrio, ou 

seja, o tempo mínimo de contato necessário entre o material e a solução metálica para 

que a concentração residual dos íons de interesse esteja constante. Para diferentes 

condições de operacionais o tempo de equilíbrio pode variar (FAROOQ et al., 2010). 

Outro importante parâmetro que influencia a captura do soluto para a superfície 

do material é a força iônica (BORROK & FEIN, 2005; DAUGHNEY & FEIN, 1998). O 

efeito da força iônica pode ser atribuído à competição entre íons, alterações na atividade 

do metal ou nas propriedades da dupla camada elétrica (SCHIEWER & VOLESKY, 

2000).  

Os principais fatores que influenciam a remoção são a concentração inicial dos 

metais na solução e a massa de material adsorvente utilizado. A sorção, por exemplo, 

pode ser aplicada em uma ampla faixa de concentração metálica. A capacidade de 

sorção é limitada pelo número de sítios ligantes na adsorvente. Para elevadas 

concentrações de íons metálicos, sem variação da massa do adsorvente, a capacidade de 

sorção aumenta, enquanto que a eficiência de remoção diminui, já que os sítios são 

saturados mais rapidamente (SAHIN et al., 2013; SANDAU et al., 1996). 

Para baixas concentrações iniciais de metais o processo é mais lento, pois a 

razão entre mols de soluto e área superficial disponível é baixa (JNR & SPIFF, 2005). 

Nestes casos, pode-se utilizar pequenas dosagens de adsorvente para se atingir a 

capacidade máxima de remoção metálica, e assim o rendimento de sorção aumenta e a 

porcentagem de remoção diminui, já que a quantidade de sítios disponíveis é menor 

(SANTOS, 2016). 
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3.6. Materiais adsorventes e seu papel na remoção 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 vão de acordo com a necessidade de cada processo.  Para esses 

processos buscam-se, de uma maneira geral, materiais que tenham além do potencial de 

remoção, disponibilidade e viabilidade econômica. Os materiais podem ser de diferentes 

proveniências, seja biológica, mineral ou polimérica. 

 

3.6.1. Dolomita  

 

A dolomita é um mineral comumente encontrado no calcário, o qual apresenta 

baixo custo de aquisição e em abundância em todo o mundo (ALBADARIN et al., 

2012a). Tem como composição 30,4% CaO, 21,7% MgO, 47,7% CO2, possui peso 

molecular de 184,4 g mol
-1

, dureza entre 3 e 4 Mohs e densidade relativa  de 2,85. Sua 

estrutura é trigonal romboédrica e é um mineral de cor rósea, que está classificado na 

classe dos carbonatos, com propriedades muito similares a calcita (KLEIN & 

DUTROW, 2012).  

No mundo existem várias jazidas, principalmente nos países europeus, na 

Rússia, Brasil, México e Estados Unidos (WARREN, 2000). No Brasil, 

especificamente, encontra-se na região de Minas Gerais. Porém, com o passar dos anos, 

as alterações das condições de sedimentação para a formação do mineral, tais como, 

mudanças nas condições de profundidade de enterramento, composição química das 

águas, temperatura e pressão, 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 fabricação de cimento e aterro, 

devido ao seu baixo custo. Tem propriedades semelhantes aos da pedra calcária, e por 

vezes conhecido como magnésio-calcário na indústria (DUFFY et al., 2006). Devido às 

suas características como dureza elevada e densidade, dolomita é amplamente utilizada 

na fabricação de vidro, cerâmica, siderurgia, controle de obras e construção. Na 

agricultura, a dolomita, é aplicada no solo para corrigir a acidez e promover o 

crescimento das plantas, uma vez que o cálcio, ao reagir com o hidrogênio em excesso, 

diminui a concentração dos íons H
+
, elevando o pH do solo. O calcário dolomítico 
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proporciona cálcio e magnésio ao solo, além de neutralizar a acidez gerada por 

fertilizantes nitrogenados, aumentando o cultivo e o conteúdo orgânico do solo. 

A dolomita pode ser considerada tanto um mineral como uma rocha. O grupo 

tem como fórmula geral AB(CO3)2, em que A pode ser tanto de cálcio, bário ou 

estrôncio e o B pode ser um ferro, magnésio, zinco ou manganês. A quantidade de 

cálcio e magnésio na maioria das espécies é proporcional, mas ocasionalmente um 

elemento pode ter uma presença ligeiramente maior do que o outro. Podem estar 

presentes, em pequenas quantidades, ferro e manganês (WALKER et al., 2003).  

A dolomita possui uma rede cristalina composta por camadas alternadas de 

Ca
2+

 e Mg
2+

, separadas por camadas de CO3
-
 (ALBADARIN et al., 2012b), conforme 

pode ser visto na Figura 3.6: 

 

Figura 3.6. Estrutura química da dolomita mineral. 

 

 A Figura 3.6 representa a cela unitária da dolomita. A formação usual da 

dolomita mostra a estrutura em camadas de carbonatos (cinza e vermelho) separados por 

diferentes camadas de íons de cálcio (verde) e magnésio (verde claro).  

A dolomita estequiométrica ou ideal tem como fórmula CaMg(CO3)2, com 

ângulos α = 90º, β = 90º e γ = 120º, com parâmetros de rede a = 4,8 Å, b = 4,8 Å e c = 

16 Å, sendo cristalizada no sistema romboédrico, alongada segundo o eixo 

cristalográfico “C” e apresentando Ca e Mg em proporções molares equivalentes.  Sua 

característica principal são as camadas intercaladas de cátions (Ca
2+

, Mg
2+

) 

regularmente alternadas entre os ânions (CO3)
2-

, conforme a Figura 3.6.1 Este fato 
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ocasiona uma estrutura estável, com ângulos cristalográficos ligeiramente diferentes 

daqueles da calcita e com uma simetria distinta, devido ao menor tamanho do íon Mg
2+

 

em relação ao do Ca
2+

 (BOGGES, et al., 2013; KLEIN & MIZUSAKI, 2007).  

Termodinamicamente, a dolomita ideal tem a menor energia livre possível para 

qualquer combinação em quantidades aproximadamente iguais de CaCO3 e MgCO3 que 

podem ser associados sob estas condições. Land (1985) considera que a dolomita ideal é 

a forma mais estável na qual CaCO3 e MgCO3 podem se combinar sob condições 

sedimentares. A significativa diferença da dolomita mineral encontrada nas jazidas 

reflete-se na porcentagem dos metais em sua estrutura cristalina, principalmente devido 

à mudança na proporção de Mg/Ca que ao longo dos anos vem diminuindo na água do 

mar (WARREN, 2000). Na dolomita comum, a proporção do CaCO3 para o MgCO3 é 

1:1. Todavia, o magnésio pode substituir o cálcio até aproximadamente Ca:Mg = 1: 5, 

nas posições do magnésio, e o cálcio pode substituir o magnésio até aproximadamente 

Mg:Ca = 1: 20, nas posições do cálcio. Assim, na Dolomita, a relação do cálcio para o 

magnésio oscila entre 58:42 e 47,5:52,5 (BEZERRA et al., 2000). 

Como dolomita não-estequiométrica, também denominada de protodolomita ou 

pseudodolomita, é reconhecida aquela que não apresenta estrutura e composição 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 traços tais como Na e Sr podem ser comuns no retículo cristalino, 

substituindo Ca
2+

 ou Mg
2+

. Em alguns casos, um alto número de cátions de Fe
2+

 e Mn
2+

 

pode substituir o Ca na estrutura da dolomita. Isto se deve ao fato de seus raios iônicos 

possuírem tamanho intermediário ao do íon cálcio, conforme o que pode ser observado 

na Figura 3.6.2. 

O grau de desordem na estrutura cristalina afeta a dimensão dos retículos 

cristalinos, e consequentemente a solubilidade da dolomita. A dolomita estequiométrica 

é considerada a forma menos solúvel, porém qualquer mudança na sua estrutura ou na 

composição aumenta a energia livre do cristal, tornando-a mais solúvel (BOGGES, 

2013). Os íons Mg
2+

 apresentam energia de hidratação superior à do íon Ca
2+

, o que 

reduz as chances de desidratação do Mg
2+

, favorecendo a formação das fases mais ricas 

em Ca
+2

. A baixa atividade do CO3
2-

, na maior parte das soluções, inibe a precipitação 

de carbonatos ricos em magnésio. Isto porque poucos íons de carbonato têm energia 
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cinética suficiente para se ligar ao Mg
2+

 hidratado (BOGGES, 2013; KLEIN & 

MIZUSAKI, 2007). 

 

 

Figura 3.7. Raio catiônico dos grupos de carbonatos. 

Representação esquemática do diâmetro dos diferentes cátions, proporcional ao 

tamanho dos seus raios (KLEIN & MIZUSAKI, 2007; Adaptado). 

 

Considerando essas características, a dolomita tem recebido atenção em 

diversos estudos no tratamento de efluentes, devido a sua capacidade de remover 

substâncias tóxicas. Além disso, pesquisas mostram que a dolomita também se 

comporta como um bom removedor de metais pesados e possui um importante caráter 

básico (ALBADARIN et al., 2012a).  

Albadarin et al., (2012) utilizou a dolomita para remover Cr (IV) das águas 

residuais de uma indústria aeroespacial. Mohammadi et al., (2015) removeu Cd (II) e 

Ni(II) de soluções aquosas. Para avaliar a remoção de As (III,V) da água potável, 

Salameh et al., (2015) testou a dolomita e obteve bons resultados calcinando esse 

material. Gruszecka-kosowska et al., (2017)  aplicou a dolomita em soluções contendo 

Zn(II), Pb(II) e Cd(II).  

Avaliando os trabalhos realizados por esses autores, os quais utilizaram 

dolomita para remover metais de águas residuárias em geral, a investigação da 

utilização da dolomita para remover metais de um efluente da indústria de baterias 

automotivas, é valido, uma vez que tais autores obtiveram bons resultado em sistemas 

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

 

Diversos tipos de resinas de troca iônica estão disponíveis atualmente no 

mercado e são classificados de acordo com a constituição da matriz, grupos de troca e 

características físico-químicas. Uma resina de troca iônica é um material orgânico 

sintético de elevado peso molecular com características de eletrólitos, sendo que o 

polímero base mais comum para as matrizes da resina é o poliestireno (produzida a 

partir da polimerização do estireno)(BORBA, 2009; SHEK et al., 2009). Quando o 

poliestireno, que apresenta uma estrutura linear, é combinado com o divinilbenzeno, 

uma estrutura com fortes ligações cruzadas é formada. Quanto mais intensas forem estas 

ligações cruzadas (cross-linking), maior é o grau de copolimerização da resina. São as 

ligações cruzadas que determinam o comportamento físico das resinas (estabilidade 

térmica e mecânica). Resinas também podem utilizar como matriz outros polímeros, 

como o poliacrilato de metila ou serem à base de formaldeído (FRANCO et al., 2013). 

 

 

Figura 3.8. Estrutura química da resina Amberlite IR-120 Na
+
: CP: cadeia polimérica; 

LT: local de troca (HASHIKIN et al., 2015; Adaptado). 

 

A resina catiônica é denominada aquela que os íons difusíveis são cátions, sendo 

então a resina aniônica aquela em que os íons difusíveis são ânions é denominada 

(HELFFERICH, 1962). As resinas trocadoras de íons são preparadas mediante 

introdução de grupos ionizáveis em uma matriz polimérica.  
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Uma típica resina trocadora de cátions é obtida por sulfonação de uma matriz 

polimérica de estireno-divinilbenzeno, onde os grupos funcionais HSO3
-
 são 

introduzidos nos anéis aromáticos do polímero. Quando a resina é colocada em contato 

com água, os grupos sulfônicos sofrem ionização, como mostra a Equação (3.15) 

(Borba, 2009). 

 

R–SO3 Na ↔ R–SO3
-
 + Na

+
                                   (3.15) 

 

Observa-se que, o ânion (SO3
-
) permanece ligado covalentemente à matriz 

estrutural polimérica, sendo impedido de difundir através da fase aquosa dentro dos 

poros da resina. Por sua vez, os íons H
+
 ficam livres para deixar a resina, mas somente 

se forem trocados por outros cátions. 

Outro fator chave nesse sistema é que a troca iônica ocorre em quantidades 

estequiométricas. Quando uma resina na forma Na
+
 por exemplo, é tratada com uma 

solução de um cloreto de um metal com carga 2
+
, a quantidade de íons Na

+
 liberados é 

proporcional à quantidade de íons M
2+

 fixados pela resina, respeitando o princípio da 

eletroneutralidade tanto na solução quanto na resina, como pode-se observar na Equação 

3.16 (BAI & BARTKIEWICZ, 2009).  

 

2R–SO3Na + Cu
2+

 ↔ (R – SO3)2Cu + 2Na
+
                          (3.16) 

 

De uma maneira geral, as resinas de troca iônica possuem a forma de grânulos 

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 constituídas de macro e microporos. 

 Dentre varias aplicações, as resinas de troca iônica são utilizadas para 

concentrar microconstituintes. A técnica consiste em passar um grande volume de 

solução contendo o constituinte em grande diluição através de uma resina trocadora de 

cátions, ou ânions, dependendo do caso, para fixar o constituinte e, depois, removê-lo 

da resina por eluição com um menor volume de solução apropriada (BORBA, 2009). 

Vários são os fatos que afetam o desempenho das resinas trocadoras de íons tais 

como pH e temperatura da solução, peso molecular e intensidade da carga da espécie 

iônica presente nas fases, força iônica na solução, geometria da resina de troca iônica, 
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tamanho das partículas da resina, natureza do solvente e tempo de contato entre a 

espécie iônica em solução e na resina (ANAND et al., 2001; BORBA, 2009). 

Ao avaliar a afinidade dos íons com os sítios do trocador iônico, no caso da 

resina, a força com que um cátion é atraído, deverá ser proporcional à sua carga e, por 

consequência, íons de maior carga são mais fortemente atraídos (COVELO et al., 2007). 

Nos casos em que os cátions possuem mesma carga, a seletividade aumenta com o raio 

iônico, isso ocorre em função do decréscimo do grau de hidratação, em que quanto 

maior for o volume do íon, mais fraco será seu campo elétrico na solução e, 

consequentemente, menor o grau de hidratação (OLIVEIRA, 2008). 

A resina Amberlite IR120 foi fabricada pela DOW Chemical a qual apresenta, 

além de alta estabilidade física, química e térmica (desde que não extrapolem as 

condições estabelecidas pelo fabricante), elevada capacidade de troca iônica, bem como 

uma excelente capacidade de regeneração. As propriedades físicas e as especificações 

podem ser vistas na Tabela 3.1. 

 

Tabela 3.1. Propriedades gerais da resina Amberlite IR 120. 

Tipo Resina catiônica microporosa 

Grupo funcional -SO3H 

Matriz Copolímero de divinilbenzeno estireno 

Forma iônica Na
+
 

Forma Partícula Esféricas 

Tamanho médio 0,5 mm 

Densidade (base úmida) 0,717 g/cm3 

Escala de operação de pH 0 – 14 

Temperatura máxima de operação 120 °C 

Capacidade total de troca iônica 5 meq /g de resina seca 

* Especificações do Fabricante DOW Chemical. 

 

As resinas de troca iônica podem ser utilizadas para remover diversos íons de 

uma fase líquida. Em particular, tratando da remoção de cátions de metais pesados de 

meios aquosos, vários estudos já relatam o bom comportamento utilizando a resina 

catiônica Amberlite IR 120. Valverde et al., (2002) trabalhou com os sistemas H
+
/Cu

2+
, 
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H
+
/Cd

2+
 e H

+
/Zn

2
 usando Resina Amberlite IR-120 como trocador de íons em sistemas 

aquosos. Para os estudos de Demirbas, (2009), foram testados uma enorme gama de 

metais Cu(II), Zn(II), Ni(II), Pb(II) e Cd(II). Franco et al., (2013) realizou testes 

semelhantes para o ternário Ni
2+

/Zn
2+

/Na
+
.  O trabalho de Elabd et al., (2014) teve como 

objetivo remover UO2
2+

 após um pré-tratamento da resina com sais de níquel. Kulkarni 

et al., (2017) fez o estudo para remoção de Pb e Cu do efluente de uma indústria de 

baterias, e merece destaque pois é um dos poucos trabalhos que avaliou a remoção 

paralela de outras espécies metálicas presentes no efluente. 

Não foram relatados trabalhos na literatura que investigam a ação do meio na 

estabilidade física, química e morfológica das resinas após os processos de remoção, 

uma vez que muitos tratamentos são submetidos a condições operacionais como pH 

temperatura que vão além das especificações dos fabricante do material. 

 

3.6.3. Biomateriais – Escamas de peixe 

 

Biomateriais são definidos como materiais obtidos a partir de biomassas 

provenientesde origem natural ou sintética, que como vantagem de serem abundantes e 

acessíveis, muitas vezes aparecendo como rejeitos industriais. Como exemplo de 

materiais, que foram utilizados com relativo sucesso na remoção de íons metálicos em 

solução aquosa, podem ser citados: leveduras (DAS et al., 2007), casca de arroz (LATA 

& PRASAD, 2011), macrófitas (MÓDENES et al., 2013) e escama de peixe 

(UZUNOĞLU & ÖZER, 2016).  

Globalmente, mais de 91 milhões de toneladas de peixe, crustáceos e moluscos 

são capturados cada ano. A Organização para a Alimentação e Agricultura (FAO) 

estima que cerca de 50-60% destes são utilizados para consumo humano, enquanto o 

resto é considerado descarte. Enormes quantidades de subprodutos ou resto das 

matérias-primas são desperdiçadas, gerando um impacto ambiental indesejável. Apesar 

dos crescentes esforços para a obtenção de novos produtos a partir dos subprodutos 

gerados, a maior parte é ainda usada para a produção de farinha de origem animal. Para 

contribuir com a redução da superexploração bem como os efeitos ambientais adversos, 

seria aconselhável a obtenção de produtos de alto valor agregado produzidos a partir 

destes materiais remanescentes. Algumas espécies de peixes são comercializados depois 

de extrair os ossos, como os filés congelados de mar, e o material parcialmente 

composto por ossos é considerado descarte (BOUTINGUIZA et al., 2012). 
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O peixe Oreochomis niloticus, conhecido popularmente como Tilápia é uma 

espécie oriunda da África e apresenta listras verticais na nadadeira caudal de coloração 

metálica, o corpo curto e alto, a cabeça e a cauda são pequenos e, quando alevinos, 

apresentam um colorido metálico em tom verde azulado na cabeça (BAUMGARTNER 

et al., 2012). Pertencente à família dos Cichlidae, subfamilia Tilapiinae, tribo Tilapiini, 

a Tilápia é um peixe que tem se diversificado em todo o mundo por seu valor comercial. 

Introduzida no país 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 produção (ELIEL et al., 2003). 

As escamas são elementos esqueléticos que cobrem e protegem a pele de peixes. 

A Tilápia da espécie Oreochomis niloticus apresenta escamas do tipo elasmóides, mais 

especificamente ciclóides, caracterizadas pela sua elasticidade e forma variável (DIAS 

et al., 2007). A caracterização e morfologia de escamas elasmóides de peixes ósseos 

indicam que as escamas consistem de duas regiões: uma formada de uma matriz 

extracelular, principalmente colágeno do tipo I, e outra por apatitas as quais englobam: 

hidroxiapatitas, fluorapatitas e cloroapatitas (i.e. Ca10(PO4)6(X)2 em que X = OH, F ou 

Cl, respectivamente), além da possibilidade de carbonato de cálcio CaCO3 (IKOMA et 

al., 2003). A Figura 3.9 apresenta a disposição de cada componente na estrutura da 

escama. 

 

Figura 3.9. Estrutura da escama de peixe, célula unitária da hidroxiapatita e hélice tripla de 

colágeno (SHOULDERS & RAINES, 2010; NAIR et al., 2013; Adaptado). 
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A Figura 3.9 apresenta a disposição dos competentes da escama componentes da 

escama para a formação da sua estrutura. O colágeno, representado em verde, aparece 

na forma de matriz ou ainda de estrutura básica do material, sendo então a 

hidroxiapatita, em vermelho, o formador de uma subcamada acima do colágeno, dando 

origem assim, aos anéis de crescimento da escama. 

Apresentam uma composição média de 49,7% de fração inorgânica e 50,3% de 

fração orgânica. O colágeno é a proteína mais abundante nos vertebrados e representa 

aproximadamente 25% das proteínas totais dos mesmos. Podem ser usada na 

alimentação, em materiais biomédicos, farmacêuticos e cosméticos e indústrias de 

couro. Colágeno do tipo I é o principal componente da matriz celular e exibe funções 

que incluem desde a proteção mecânica de tecidos e órgãos até a regulação fisiológica 

do ambiente celular (ELIEL et al., 2003; SANTOS et al., 2008). Tanto os peixes 

marítimos quanto os de água doce, apresentam estrutura básica de escamas 

consideravelmente parecidas, porém se diferem na quantidade e nos tipos de minerais, 

os quais variam de acordo com o ambiente aquático (IKOMA et al., 2003b). 

Em indústrias frigoríficas de peixes ou mesmo na atividade pesqueira, as 

escamas dos peixes geralmente são descartadas no lixo, salvo quando são coletadas para 

o artesanato em algumas pequenas comunidades. Isso demonstra ser um material de 

baixo custo e abundante, até então pouco explorado pela comunidade científica, 

podendo ser aplicado como adsorvente de metais pesados e outros poluentes. 

Geralmente os trabalhos encontrados na literatura sobre este material têm 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 são abatidos cerca de 10 

ton de Tilápia por dia. Considerando que cada peixe pesa, em média, 700 g e que 2,5% 

de seu peso são escamas, são gerados 275 kg de escamas de Tilápia por dia. Como não 

há nenhuma destinação nobre ou aplicabilidade desse resíduo, as escamas se tornam 

uma abundante fonte biomaterial. 

Estudos recentes mostram que escamas de peixes têm sido avaliadas na sorção 

de metais pesados, devido à presença de compostos orgânicos e inorgânicos que 

permitem interações com diversos solutos em processos de sorção em meio aquoso, 

além de sua fácil disponibilidade (ELIEL et al., 2003).  

 Estudos específicos com escamas do peixe bacalhau, pargo, e solha, os quais tem 

sua em sua fração orgânica proteínas, possuem considerável capacidade de adsorção, 
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por causa da queratina, material encontrado nessas proteínas. Essas proteínas podem 

estar em cabelos de mamíferos e escamas de peixe, nos quais contém grupamentos com 

enxofre, que também pode ser responsáveis pelas propriedades de adsorção de escamas 

de peixe. No entanto, em estudos, tem sido relatado que a hidroxiapatita ou HAP, 

Ca10(PO4)6(OH)2, encontrado e extraído de ossos, conchas do mar, escamas peixes, e 

matérias semelhantes, também pode remover íons metálicos de águas contaminadas 

(VILLANUEVA-ESPINOSA et al., 2001). 

Nadeem et al., (2015) demonstraram experimentalmente que, as escamas do 

peixe tilápia, se pré-tratadas termicamente, possuem uma capacidade máxima para a 

remoção de 58 mg de Cu
2+ 

por g de adsorvente. Esta variedade contém 49% de matéria 

inorgânica, sendo o restante da matéria orgânica. Quando ambas as frações orgânicas e 

inorgânicas são separadas das escamas de peixe, a fração inorgânica, composta 

principalmente de HAP, das escamas de peixe tem uma capacidade de adsorção 75% 

mais elevada do que a orgânica fração para o Cu
2+

.  

 Quando escamas de peixe com diferentes relações entre orgânicos e inorgânicos 

são usados em ensaios de adsorção, os resultados mostram que não existe um efeito 

sinérgico quando tanto o das fases mineral e orgânica presentes na escama de peixe e, 

curiosamente, a quantidade de Cu
2+

 adsorvido é independente da fração orgânica ou 

mineral, entre 30 e 90% em peso do componente mineral. 

 Existe uma proporcionalidade entre a quantidade de Cu
2+ 

adsorvido por g de 

escamas de peixe e da concentração inicial de Cu
2+ 

na fase líquida, a qual é 

independente da quantidade de inorgânicos ou orgânicos. Nadeem et al., (2008) para 

Pb
2+

, testes foram realizados e apresentaram melhores resultados para escamas de peixe 

bacalhau.  

 

3.7. Considerações finais da revisão bibliográfica 

 

Uma forma relevante de contaminação dos recursos hídricos é o descarte de 

metais pesados em corpos receptores como rios e lagos. Metais pesados são 

contaminantes tóxicos, mesmo em baixas concentrações. Devido a sua solubilidade e 

mobilidade acumulam-se em toda cadeia alimentar, ocasionando desta forma, sérios 

riscos a saúde humana. Uma das principais fontes de metais pesados são as águas 

residuárias de indústrias de baterias automotivas.  
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Neste contexto, este projeto visa à obtenção de dados que auxiliem no projeto de 

um sistema ternário visando o tratamento de um efluente líquido de uma indústria de 

produção e recuperação de baterias contaminado com metais pesados. Atualmente, a 

indústria que disponibilizou o efluente, utiliza a precipitação química para a remoção 

dos metais pesados. A lama química, gerada na precipitação, é encaminhada para um 

aterro químico e sobrenadante é encaminhado para lagoas de tratamento. Fato é que 

estes processos geram elevadas quantidades de lama e tornando sua disposição onerosa.  

Desta forma, a avaliação de diferentes materiais aplicados na remoção de metais 

pesados do efluente poderá permitir o tratamento eficiente do efluente e a possibilidade 

de reutilização da água, objetivando alcançar os padrões de lançamento nos corpos 

receptores. Além disso, a qualidade e quantidade de lama química gerada durante o 

processo são fatores preponderantes, necessitando de uma análise minuciosa ao final de 

cada processo, uma vez que cada material empregado em novo processo fases líquida e 

sólida com características distintas. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



54 

4. PROCEDIMENTO EXPERIMENTAL 

 

Nesta sessão serão apresentadas detalhadamente os materiais e as metodologias 

referentes a todas as análises ou experimentos realizados neste trabalho.  

 

4.1.  Caracterização do efluente industrial 

 

4.1.1. Caracterização elementar e avaliação do pH do efluente 

 

Inicialmente, foram coletadas 16 amostras do efluente bruto (tanques de 

tratamento) e tratado (entrada da lagoa) de uma indústria de produção e recuperação de 

baterias automotivas, durante um período de 50 dias, armazenadas em frascos livres de 

luz e mantidos sob temperatura ambiente. As amostras foram caracterizadas quanto a 

concentração 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 caracterização elementar das águas residuais foi realizada empregando a 

técnica de espectrometria de fluorescência de raios X por reflexão 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 μL de 

amostra em microtubos do tipo Eppendorf com capacidade de 2 mL, nos quais foram 

adicionados 330 μL de solução de NaOH (6 mol L
-1
) e uma alíquota de 10 μL de uma 

solução padrão de Gálio perfazendo uma concentração de 10 mg L
-1

 do padrão interno 

Gálio na amostra final. Após a adição do padrão interno, 5 μL 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 às análises, os 

discos de quartzo (30 mm de diâmetro e 3 mm de espessura) foram submetidos a um 

procedimento de limpeza conforme descrito por (Espinoza-Quiñones et al., 2015). 

A demanda química de oxigênio (DQO) da água residuaria foi realizada 

empregando-se o método de refluxo fechado (APHA, 2005). 

Foram realizadas também a caracterização elementar da lama gerada pelo 

processo aplicado em escala laboratorial, onde as  amostras sólidas (lama) foram 

recuperadas após o processo de tratamento a partir da filtracao das soluções após os 
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processos e o filtrado foi seco a 60 ºC e armazenado livre de umidade. Para análise das 

amostras sólidas, 30 mg da mesma (granulometria < 50 µm) 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 μL do padrão interno Gálio. 

As micropipetas utilizadas foram aferidas com o uso de uma balança analítica. Após a 

adição do padrão interno, 5 μL das amostras foram pipetados sobre o centro de discos 

de quartzo, previamente limpos. Os discos contendo as amostras foram deixados secar 

sob as mesmas condições das amostras líquidas.  

 

4.2. Materiais adsorventes  

 

Neste trabalho, os materiais adsorventes de diferentes fontes e características 

foram empregados como agentes de remoção de metais pesados do efluente de uma 

indústria de bateriais automotivas, bem como de uma solução sintética. São eles: um 

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

(I) Biomaterial (ES): o biomaterial utilizado foi a escama do peixe de tilápia 

(Oreochromis niloticus), que é um resíduo da indústria frigorífica de peixe. Em 

situações raras este tipo de resíduo é adequadamente destinado e possui aplicações 

nobres. A ES foi fornecida por uma empresa localizada na região oeste do Paraná. As 

escamas foram lavadas com água destilada para a remoção de sujeiras, gorduras, peles e 

outros constituintes, secas em estufa a 60 °C e armazenadas em sacos plásticos livres de 

umidade e luz.  

(II) 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 

águas e efluentes como agente neutralizante. Este material pode apresentar alterações na 

composição e grau de pureza dependendo da fonte. A dolomita utilizada no presente 

estudo foi cedida pela mesma indústria de onde foi coletado o efluente, que usa o 

material como agente neutralizante. 

(III) Material comercial (CR): O material comercial avaliado neste estudo foi a 

resina catiônica Amberlite IR120®, fabricada pela Dow Chemical, que é uma resina 

catiônica, constituída por uma matriz de copolímero de estireno-divinilbenzeno, com 

ácidos sulfônicos como grupos funcionais (R-SO3
-
), com Na

+
 como o contra-íon.  
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Os três materiais estudados (FS, DL, RC) foram caracterizados em termos de 

propriedades físico-químicas pelas seguintes técnicas analíticas: Análise elementar; 

Ponto de carga zero - pHpzc; Análise de espectroscopia no infravermelho com 

transformada de Fourier (FTIR); Microscopia eletrônica de varredura com 

espectrometria de energia dispensiva de raios x (MEV-EDS). A caracterização do 

material foi realizada para avaliar propriedades físico-químicas e morfológicas dos 

materiais, de acordo com sua especificidade (possibilidade por cada técnica), antes e 

depois de empregadas no processo.  

Nota: O termo "materiais adsorventes" utilizado não refere-se exclusivamente ao 

fenômeno de adsorção, uma vez que a remoção dos metais pesados pelos materiais 

empregados neste trabalho pode envolver outros fenômenos físico-químicos além da 

adsorção como troca-iônica, complexação e precipitação (FOMINA & GADD, 2014; 

GADD, 2009).  

 

4.2.1. Caracterização dos materiais adsorventes  

 

A caracterização físico-química e morfológica dos materiais adsorventes foi 

realizada antes e após os processos de remoção de metais com o objetivo de conhecer as 

especificidades de cada material e buscar o melhor entendimento do processo. Realizou-

se a trituração das amostras por um moinho de bolas (adaptado - BR INOX LTDA), até 

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

 

4.2.1.1. Ponto de carga zero (pHpzc) 

 

O ponto de carga zero (pHpzc) dos três materiais adsorventes foi determinado 

pela metodologia do "método dos 11 pontos" (Park and Regalbuto, 1995), em que foram 

preparados 50 mL de soluções contendo NaCl (0,01 mol L
-1

) em frascos Erlenmeyer, 

em uma faixa de pH de 1 a 12, ajustando-se com NaOH 0,01 mol L
-1

 e HCl 0,01 mol L
-

1
. Em cada teste, foram adicionados 100 mg do material adsorvente e mantidos durante 

24 h, quando o valor de pH de equilíbrio das amostras foi medido. A interpretação 

gráfica do pHinicial vs. pHfinal indica o ponto de carga zero, que corresponde ao ponto em 

que a variação do pH é zero. 
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4.2.1.2. Microscopia Eletrônica de Varredura (MEV) e Espectroscopia de 

Energia Dispersiva (EDS) 

 

As micrografias dos materiais antes e depois do processo foram obtidas por um 

microscópio eletrônico de varredura (Tescan Vega 3) do 

LABCATPROBIO/UFPR/Campus Palotina, com ampliações 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 avaliação semi-

quantitativa da composição química. 

 

4.2.1.3. Espectroscopia de absorção na região do infravermelho com 

transformação de Fourier (FTIR) 

 

Os grupos funcionais de superfície dos materiais adsorventes foram analisados 

pela aplicação da espectroscopia de infravermelho (Modelo-FTIR / NIR Spectrum - 

Perkin Elmer-Frontier) reflectância difusa na faixa de 4000 a 450 cm
-1

, com uma 

resolução de 16 cm
-1

. As amostras foram pastilhadas com KBr na proporção 1/100 (% 

m/m) misturando-as até a formação de um fino filme. Para as amostras em sua forma 

inteira, os espectros FTIR foram obtidos por espectros pela técnica de refletância total 

atenuada (ATR) na região do infravermelho médio (entre 4000-650 cm
-1

) a uma 

resolução de 4 cm
-1

 e com 16 acumulações.  

 

4.2.1.4. Difração de raio X (DRX) 

 

A caracterização 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 contínua, com radiação Cu-Kα  1.5418 Å) e 

filtro de níquel, com voltagem de 30 KV e corrente de 10 mA. Foi utilizada uma 

velocidade de varredura em 2θ de 0,02°/min e um tempo de 1 s por passo, na faixa de  

5° a 80°. As amostras sólidas foram moídas de modo a obter um pó fino com 

granulometria menor que 50 μm. 

 



58 

4.3. Ensaios de remoção de metais pesados de um meio aquoso 

 

4.3.1. Cinéticas de remoção  

 

Os experimentos para avaliação da remoção de metais pesados de um meio 

aquoso, pelo emprego dos três materiais adsorventes (ES, DL, CR), foram realizados 

em sistema fechado e batelada. Este procedimento consistiu em misturar um volume 

fixo de solução com uma quantidade conhecida de material adsorvente, em condições 

controladas (velocidade de agitação, temperatura, pH), parâmetros baseados nas 

condições operacionais do processo industrial. Em tempos pré-determinados, a 

concentração residual dos metais pesados, e outros elementos, em solução e na fase 

sólida (lama) foram medidas.  

Para todos os ensaios, as concentrações elementares, inicial e residual, foram 

medidas a partir da aplicação da técnica de Fluorescência de Raios X por Reflexão Total 

(TXRF), conforme descrito na seção de 4.1.1. As concentrações dos metais pesados na 

fase sólida e a porcentagem remoção destes da fase líquida foram calculadas pelas 

Equações 4.1 e 4.2: 

 

 jjj CC
m

V
q  0  

(4.1) 

 

100%
0

0 



C

CC
R e  

(4.2) 

 

Em que qj é a quantidade das espécies retidas na fase sólida (mg g
-1

); V é o volume da 

solução (L);  mads é a massa adsorvente (g); C0 e Ce são as concentrações iniciais e finais 

das espécies inicial na fase líquida (mg L
-1

); e R é a porcentagem removida de espécies 

da fase líquida (%), respectivamente. 

 

Inicialmente, foram realizados experimentos utilizando soluções metálicas, as 

quais foram preparadas com base nas concentrações 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 soluções foram partir da dissolução de cloreto 

férrico (FeCl3), sulfato de zinco (ZnSO4) e cloreto de chumbo (PbCl2) em água 
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destilada. Posteriormente, foram realizados experimentos utilizando o efluente real em 

estudo. Na Tabela 4.1 são apresentados os experimentos realizados, bem como a 

condição de cada ensaio. Conforme apresentado na Tabela 4.1, foram realizados 

experimentos para avaliar a eficiência de cada material adsorvente em separado, bem 

como avaliar a eficácia dos mesmos quando aplicados em série. 

O pH do sistema foi monitorados ao longo do experimento. Para obtenção dos 

dados cinéticos de remoção, alíquotas da fase líquida foram retiradas em tempos pré-

determinados, filtradas a vácuo com membranas de acetato de celulose de 0,45 μm, e as 

concentrações de metal restantes em solução foram determinadas por TXRF de acordo 

com a metodologia descrita no item 4.1.1 e a quandidade removida de metais foi 

determinada pela Equação 4.1. Os diagramas de especiação 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 após os testes de remoção (isto é, fase 

sólida) foram coletados, secos e devidamente armazenados para caracterizações 

subseqüentes. Após a realização da cinética, uma amostra líquida foi avaliada pela 

técnica de TXRF com o objetivo de conhecer a composição elementar remanescente 

após o processo.  
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Tabela 4.1. Condições experimentais para os ensaios de remoção de metais pesados. 

Etapa 
Classificação 

do ensaio 
Sistemas avaliados Condições fixadas 

Objetivo 

da etapa 

I 
Cinética de 

remoção 

ES – STFe, Zn e Pb; 

DL – STFe, Zn e Pb; 

RC – STFe, Zn e Pb; 

C0, Fe = 390 mg L-1 

C0, Zn = 54 mg L-1 

C0, Pb = 27 mg L-1 

m = 20 g 

V = 1 L 

pHinicial = 1 

Avaliação da eficiência, tempo 

de equilíbrio e potencial de 

neutralização da ES, DL e RC 

na remoção dos íons Fe, Zn e 

Pb de uma solução 

multicomponente   

II 
Influência do 

pHinicial 

ES – STFe, Zn e Pb; 

DL – STFe, Zn e Pb; 

RC – STFe, Zn e Pb; 

C0, Fe = 450 mg L-1 

C0, Zn = 60 mg L-1 

C0, Pb = 22 mg L-1 

m = 0,05 g 

V = 0,05 L 

pHinicial = 1-5 

Avaliação do efeito do pH e da 

capacidade de remoção dos 

íons Fe, Zn e Pb de uma 

solução multicomponente 

componente pela ES, DL e RC 

III 
Cinética de 

remoção 

DL – STFe, Zn e Pb; 

 

C0, Fe = 450 mg L-1 

C0, Zn = 60 mg L-1 

C0, Pb = 22 mg L-1 

m = 17 g 

V = 1 L 

pHinicial = 1  

Comparação entre as cinéticas 

e o potencial de remoção da 

DL na remoção dos íons Fe, 

Zn e Pb para pH final da 

soluçao 3 e 5 

IV 

Processo 

Híbrido de 

remoção em 

batelada 

       DL – STFe, Zn, Pb 

+ 

ES – STFe, Zn, Pb 

 

 

DL – STFe, Zn, Pb 

+ 

RC – STFe, Zn, Pb 

Etapa 1: 

C0, Fe = 450 mg L-1 

C0, Zn = 60 mg L-1 

C0, Pb = 22 mg L-1 

m = 16,3 g 

V = 1 L; pHinicial = 1 

Etapa 2: 

C0, Fe, Zn, Pb = 

remanescente 

m = 0,5 g 

V = 0,5 L 

pHinicial = 3 

Avaliação do potencial de 

neutralização, potencial de 

remocão e tempo de equilíbrio de 

um processo híbrido 

DL  ES e DL RC  

na remoção dos íons Fe, Zn e Pb 

de uma solução multicomponente   

 

V 

Processo 

Híbrido de 

remoção em 

batelada 

       DL – STFe, Zn, Pb 

+ 

ES – STFe, Zn, Pb 

 

 

DL – STFe, Zn, Pb 

+ 

RC – STFe, Zn, Pb 

Etapa 1: 

C0, Fe = 450 mg L-1 

C0, Zn = 60 mg L-1 

C0, Pb = 22 mg L-1 

m = 16,8 g 

V = 1 L; pHinicial = 1 

Etapa 2: 

C0, Fe, Zn, Pb = 

remanescente 

m = 0,5 g 

V = 0,5 L 

pHinicial = 5 

Avaliação do potencial de 

neutralização, potencial de 

remocão e tempo de equilíbrio de 

um processo híbrido 

DL  ES e DL RC  

na remoção dos íons Fe, Zn e Pb 

de uma solução multicomponente   

 

VI 

Processo 

Híbrido de 

remoção 

batelada-leito 

fixo 

DL – STFe, Zn, Pb 

Batelada 

+ 

RC – STFe, Zn, Pb  

Leito fixo 

 

 

Etapa 1: 

C0, Fe = 450 mg L-1 

C0, Zn = 60 mg L-1 

C0, Pb = 22 mg L-1 

m = 16,8 g 

V = 1 L 

pHinicial = 1 

Etapa 2: 

C0, Fe, Zn, Pb = 

remanescente 

m = 0,5 g 

V = 0,5 L 

pHinicial = 5 

Avaliação do potencial de 

neutralização, potencial de 

remocão e tempo de equilíbrio de 

um processo híbrido 

DL  ES e DL RC  

na remoção dos íons Fe, Zn e Pb 

de uma solução multicomponente 

para um sistema   batelada-leito 

fixo 

 

Condições de operacionais constantes: ω = 90 rpm e T = 25 ºC. 
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4.3.2. Sistema de leito fixo 

 

Os experimentos de remoção dos metais Fe, Zn e Pb em coluna de leito fixo foram 

realizados utilizando-se o módulo apresentado na Figura 4.1. O sistema continha uma 

coluna de vidro de dimensões 1,0 cm de diâmetro interno e 30 cm de altura acoplada a 

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

 

 

Figura 4.1 Módulo experimental de adsorção em coluna de leito fixo.1- tanque de 

alimentação; 2 - Bomba peristáltica; 3 - Coluna de adsorção; 4 - Tanque coletor. 

(Adaptado de PIETROBELLI, 2012). 

 

Os experimentos de remoção foram realizados empacotando-se a coluna com 

uma massa de 0,5 g de adsorvente, onde a solução de metálica foi alimentada à coluna 

com vazão constante de 4 mL min
-1

 em fluxo ascendente.  

O cálculo da capacidade utilizável de remoção dos metais no sistema em leito fixo 

foi determinado através das curvas de ruptura obtidas experimentalmente, conforme a 

Eq. 4.3. 

 

                                    
   

    
∫ (   

  

  
)

  
 

                                                    (4.3) 

 

Sendo q é a quantidade de metal removido pela resina (mg g
-1

), C0 é a concentração do 

metal na solução de alimentação (mg L
-1

),  Q é a vazão de alimentação (mL h
-1

), mads é 

a massa do material adsorvido seco (g), Ct é a concentração do metal na solução na 

saída da coluna (mg L
-1

) e tb é o tempo de ruptura do leito (h). 
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Para o experimento de dessorção, 100 mL de uma solucao de HCl 0,1M foram 

adicionados a coluna em fluxo ascencente na mesma vazão do experimento de remoção 

até o término da solucão.  Amostras da solução metálica foram coletadas ao topo da 

coluna em intervalos de tempo pré-definidos até a completa saturação do adsorvente. A 

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

 

     
  

    
∫   

  

 

   
(4.4) 

 

Em que, qed a quantidade de metal dessorvida do material (mg g
-1

), Cd a concentração 

do metal na saída da coluna em função do tempo (mg L
-1

), Q0 a vazão de alimentação da 

solução eluente (L min
-1

), mads a massa de adsorvente empacotado no leito (g) e td o 

tempo total do experimento de dessorção (min). 

 

        
   

  
 

 

(4.5) 

Em que,      é a porcentagem de metal dessorvida da fase sólida. 

 

                         A concentração 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 Equação 4.2.1. 

 

 

4.4. Procedimentos auxiliares 

 

4.4.1. Determinação da solubilidade da dolomita 

 

A solubilidade da DL em uma solução aquosa foi determinada pelo seguinte 

procedimento: 1 g de DL foi colocada juntamente com 100 mL de água deionizada 

(pHinicial = 6,7) em frascos Erlenmeyer (250 mL). O Erlenmeyer foi mantido por 24 h 

sob agitação (90 rpm) e temperatura controladas (25
 o

C). Em seguinda, a suspensão foi 

filtrada (membrana de acetado de celulose) e a fase sólida seca em estufa (60 ºC) até 

massa constante. Finalmente, a massa da fase sólida foi medida e solubilidade foi 

calculada a partir da Equação 4.3. O procedimento foi realizado em triplicata. 
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(4.5) 

 

Em que SL é a solubilidade da dolomita em água a 25 ºC (g L
-1

); mi é a massa inicial de 

dolomita, mf é a massa final da dolomita que não foi solubilizada e V é o volume da 

água (L), respectivamente. 

 

4.4.2. Determinação da curva de neutralização de uma solução ácida empregando 

dolomita  

 

A curva de neutralização de uma solução sintética multicomponente (Fe, Zn, Pb 

– concentrações determinadas com base nos valores encontrados no efluente real) e com 

pH = 1 foi determinada da seguinte forma: 1 L da solução foi colocada em um béquer e 

mantida sob agitação (90 rpm) e temperatura (25
 o

C) controladas. Quantidades de 

dolomita pré-determinadas foram adicionadas à solução em modo batelada alimentada. 

Após cada alimentação de uma massa de DL, o pH do meio (solução + DL) foi 

monitorado até estabilização deste parâmetro. O experimento foi conduzido até o meio 

atingir pH próximo a 12. 
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5. RESULTADOS E DISCUSSÃO  

 

Inicialmente, a análise da qualidade do efluente da indústria de baterias foi 

realizada, e a partir das informações obtidas, uma solução sintética foi elaborada com 

base nas concentrações de metais pesados do efluente real. Considerando a utilização de 

diferentes materiais na remoção de metais pesados, uma análise comparativa entre os 

materiais de diferentes origens foi realizada, uma vez que cada material possui 

diferentes proveniências e em função disso, poderão possuir comportamentos distintos 

durantes os processos. Sendo assim, para verificar a estabilidade química e física dos 

materiais foram realizadas análises de caracterização química e morfológica-textural 

antes e após os processos de remoção.  

Nesse sentido, realizou-se uma avaliação comparativa da remoção de metais 

pesados em sistema multicomponente de águas residuais da indústria de baterias 

utilizando diferentes materiais: escama de peixe, dolomita e resina de troca iônica. 

Nesta etapa realizou-se a caracterização elementar e de pH do efluente industrial, a 

partir da qual as soluções de estudo foram preparadas. Além disso, realizou-se uma 

caracterização química e morfológico-textural dos materiais antes e após os processos 

de remoção aplicados objetivando verificar as modificações ocorridas pela ação do 

meio. Em seguida, com base nos resultados observados nas cinéticas iniciais, foram 

realizados estudos para avaliar a possibilidade de utilização dos materiais “adsorventes” 

em série. O intuito desta etapa foi aliar, em um único processo, as melhores condições 

obtidas por cada material tanto por sua capacidade de remoção, quanto de neutralização. 

Dessa forma, essa etapa objetiva disponibilizar um efluente tratado de melhor qualidade 

e mitigação da geração excessiva de lama, o qual caracteriza-se como um relevante 

problema econômico-ambiental, agregando elevados custos de disposição ao setor. 

 

5.1. Caracterização do efluente industrial 

 

Uma amostragem do efluente industrial foi realizada por um período de 50 dias, 

e posteriormente caracterizada em termos de concentração elementar, principalmente no 

que diz respeito a metais pesados (análise TXRF), bem como o valor do pH do líquido. 

A Tabela 5.1 mostra a caracterização elementar quantitativa do efluente industrial bruto, 

com concentração de metais pesados do efluente bruto, em que os valores de 
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concentrações mais elevadas foram os seguintes: Fe (344 ± 96 mg L
-1

), Zn (60 ± 17 mg 

L
-1

) e Pb (22 ± 15 mg L
-1

), seguido de outros metais pesados com concentrações mais 

baixas (Cr, Cu e Ni < 2 mg L
-1

). Os valores do desvio padrão para a concentração de 

metais foram elevados, os quais estão associados às oscilações comuns do processo. 

Estas variações 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 resolução brasileira que 

controla e regula a descarga de águas residuais (CONAMA– 357/2005) exige que o pH 

de uma descarga industrial de efluentes seja entre 5 e 9. Além disso, as concentrações 

mais elevadas no efluente bruto dos metais pesados (Fe, Zn, Pb) observados no efluente, 

de acordo com a Tabela 5.1, são mostradas na Fig. 5.1b, em que uma grande 

variabilidade foi observada durante o período de amostragem, devido às oscilações 

intrínsecas observadas no processo, especialmente para o Fe. Com base nos valores 

apresentados na Tabela 5.1 para concentrações limite de metais pesados (CONAMA – 

357/2005), pode-se notar que os valores observados no efluente estão acima dos padrões 

de descarte. 

 

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

Elemento 

Efluente industrial Limites contidos na 

legislação (mg L
-1

) 

CONAMA* 

     ̅         

(mg L
-1

) 

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 1.5 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 3 ± 1 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); ( ̅) é a concentração 

média do elemento (mg L
-1

); SD é o desvio padrão (mg L
-1

); n.a. são as espécies não regulamentadas e IL 

e SL são os limites de concentração inferior e superior (mg L
-1

), respectivamente. 
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A partir dos resultados da caracterização, verificou-se que o efluente possui um 

pH extremamente ácido e altamente contaminado com metais pesados. Nesse sentido, é 

necessário um tratamento eficiente e adequado para atingir os padrões de reutilização e 

e/ou descarte de acordo com a legislação. Vários métodos convencionais são 

comumente empregados para esses efluentes, como precipitação química, coagulação 

(por exemplo, sulfato de alumínio). No entanto, esses métodos podem apresentar 

algumas desvantagens, como a geração substancial de lama, o que pode aumentar os 

custos gerais do processo de tratamento relacionado a esses descartes. Em contrapartida, 

a neutralização do efluente é um dos parâmetros mais importantes para o descarte, 

havendo a necessidade então de se efetuar um processo que leva ao aumento do pH. 

 

 

 
Figura 5.1. Caracterização do efluente industrial (a) valores de pH e (b) 

concentração dos metais Fe, Zn e Pb no período de 50 dias. 
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5.2. Caracterização dos materiais adsorventes 

 

Para avaliar a estabilidade química e física dos materiais adsorventes, bem como 

compreender os fenômenos químicos e físicos envolvidos no processo, foram realizadas 

diversas caracterizações materiais estudados, dentre elas pHpzc, MEV-EDS, FTIR e 

DRX. 

 

5.2.1. Ponto de carga zero - pHpzc  

 

Os resultados de pHpzc para cada material adsorvente são apresentados na Figura 

5.2.1. Para a ES (Fig. 5.2a), pode-se observar um caráter ligeiramente alcalino (pHpzc = 

7,5), conforme relatado anteriormente na literatura (RIBEIRO et al., 2015). Este 

resultado indicou uma possível capacidade de remoção de cátions, como os metais 

pesados avaliados neste estudo. Além disso, observando os resultados para o mineral 

DL (Fig.5.2b), verificou-se uma alcalinidade muito mais acentuada alcançando pHpzc = 

12,1. Essa característica básica da (DL) dolomita já 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 pHpzc = 5,7, indicando suas características ácidas, 

que podem estar relacionadas com a presença do grupo funcional de ácido sulfônico.  

 

 

Figura 5.2. Ponto de carga zero (pHpzc): (a) escamas de peixe (ES), (b) mineral (DL) e 

(c) resina comercial (RC). 
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5.2.2. Microscopia eletrônica de varredura - espectroscopia de rais X de energia 

dispersiva (MEV-EDS) 

 

Nas Figuras 5.3a e 5.3b, são apresentadas as micrografias obtidas para o ES 

antes e depois do processo de remoção 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 colágeno que 

crescem de forma co-alinhadas (IKOMA et al., 2003b). 

Após o processo, o ES (Fig. 5.3b) apresentou a formação de uma camada 

aparentemente rugosa na sua superfície, que pode ser atribuída a um processo de 

microprecipitação dos metais na sua superfície. Além disso, após o processo de 

tratamento, a ES não apresentou mais os anéis de crescimento característicos, que 

podem ser atribuídos à lixiviação da fase inorgânica (apatitas) apresentada na sua 

estrutura imersa na fase orgânica (composta principalmente por colágeno), como já 

reportada em outros trabalhos (RIBEIRO et al., 2015). Além disso, após o processo de 

tratamento, o ES apresentou um caráter gelatinoso, verificando a reação de hidrólise de 

proteínas ocorrida. Esse fato aliado a saída da fase inorgânica pela ação do ácido, 

deixou uma maior porção de colágeno na estrutura.  

Em relação ao material DL, as micrografias (Fig. 5.3c) exibiram um pó fino em 

um conjunto com aglomerados de partículas de tamanhos e formas heterogêneas. Após 

o processo (Fig. 5.3d), a micrografia para DL apresentou uma estrutura cristalina 

ordenada, isto pode estar relacionado à formação de uma rede cristalina, entre a DL e os 

metais pesados em solução após o processo de remoção, ou ainda pela precipitação da 

fração insolúvel. Essa nova estrutura cristalina pode estar relacionada à possibilidade de 

substituição das espécies originais na constituição DL (Ca ou Mg), que pode ser 

lixiviada durante o processo em meio ácido, pelos metais disponíveis da fase aquosa 

(Fe, Zn, Pb) (conforme EDS e DRX - Tabela 5.2 e Seção 5.2.4 ,respectivamente). 

As micrografias para a RC mostraram sua forma esférica e uma superfície 

extremamente lisa (Fig 5.3e). A superfície da RC indicou a ausência de poros em sua 

estrutura, confirmada pelos parâmetros texturais (área de superfície específica de 1,532 

m
2
 g

-1
 e um volume de poro total igual a 0,011 cm

3
 g

-1
, dados fornecidos pelo fabricante 

da resina) que são valores baixos quando comparados à maioria dos adsorventes. 
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Finalmente, pode-se ver que, após o processo de tratamento (Fig. 5.3f), as pérolas de 

partículas da resina apresentaram fissuras, provavelmente pela ação do meio ácido na 

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

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

 

Figura 5.3. Micrografias para (a) ES (Mag. 2000x) e (b) ES após o processo (Mag. 

5000x); (c) DL (Mag. 5000x) e (d) DL após o processo (Mag. 5000x); (e) RC (Mag. 750x) e (f) 

RC após o processo (Mag. 750x). 

 

A Tabela 5.2 apresenta a composição elementar dos três materiais estudados, 

antes e depois do processo de remoção, pelo método semiquantitativo de espectroscopia 
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de raio X de energia dispersiva . Para o ES pode ser observado, a presença de C e O que 

pode estar relacionada tanto com a fase orgânica (colágeno) e inorgânica (por exemplo, 

atribuída à apatita carbonatada [Ca10 (PO4) 6CO3]) da escama. A porcentagem de 

minerais, como Mg e Ca, diminuiu após o processo de remoção, provavelmente devido 

à ação do pH ácido. A diminuição de C (carbono), a partir de apatita carbonatada, 

também foi um indicador da lixiviação da fase inorgânica. 

Ao analisar os valores da composição DL, observou-se uma alta porcentagem de 

Ca, Mg e O da estrutura dolomita, elementos também reportados pelas técnicas FTIR e 

DRX (Seções 5.2.3 e 5.2.4). O mesmo comportamento de lixiviação de Mg e Ca pode 

ser observado para o mineral. Além disso, encontrou-se uma pequena quantidade de Si, 

que pode estar relacionada às impurezas presentes no mineral, neste caso possivelmente 

silicatos (por exemplo SiO2, SiO4). 

 

Tabela 5.2. Composição química 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 

O 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 5,1 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 detecção. 

ES - Escama de peixe, ESAT - Escama de peixe após o tratamento, DL - Dolomita em pó, DLAT - 

Dolomita após o tratamento, RC - Resina catiônica, RCAT - Resina catiônica após o tratamento. 

 

Para a RC, uma evidente diminuição de sódio após o processo de remoção  pode 

ser observada, e esse comportamento pode ser atribuído à troca iônica do cátion Na
+
 

pelos íons metálicos em solução, que foram identificados na fase sólida pela análise de 

EDS após o processo para todos os materiais investigados, exceto pelo Pb, que por sua 

baixa concentração, não 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 possíveis mudanças na superfície 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, II e III) de colágeno e PO4
3-

 e CO3
2-

 das apatitas. Bandas 

semelhantes foram encontradas por Marrakchi et al., (2017). Os espectros de 

infravermelho para o ES após o processo (Fig. 5.4b), apresentando uma banda larga 

entre 3000 e 3600 cm
-1

, com uma intensidade máxima de 3280 cm
-1

. Essa banda pode 

ser atribuída às vibrações do estiramento da hidroxila (-OH), tanto da estrutura da 

escama como também das moléculas de água adsorvidas no material após o processo 

(COLTHUP, 1950; MINAMISAWA et al., 2004). Nota-se uma banda que varia de 

1415 cm
-1

 a 1402 cm
-1

 relacionada ao estiramnto C-O de característico de carbonatos 

(CO3
2-

) (RIBEIRO et al., 2015).  A modificação em tal banda de carbonato está de 

acordo com os resultados EDS e MEV previamente discutidos, indicando a lixiviação 

de fase inorgânica nos meios ácidos. Além disso, a banda formada em 1230 cm
-1

 

também ocorreu devido a hidrólise das proteínas do colágeno, as quais formam α-

aminoácidos (PAN et al., 2010). 

Após o processo, deslocamentos de bandas como 1646 a 1627, 1545 a 1540 e 

1454 a 1451 cm
-1

 foram observadas e podem indicar que os grupos amida e carbonato 

podem atuar na retenção dos íons metálicos (HE et al., 2015; SABER-SAMANDARI et 

al., 2014). A presença da banda de 1337 cm
-1

 pode indicar as interações do metal 

pesado com os grupos amino no processo de biossorção (HE et al., 2015). Um 

mecanismo complexo semelhante foi observado para íons de Cu (II) por Uzunoğlu & 

Özer (2016). Além disso, após o processo, a ES apresentou um caráter gelatinoso e cor 

avermelhada, cor que pode ser atribuída à assimilação de espécies de Fe na estrutura da 

ES (SKOOG, 2006). 
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Figura 5.4. Espectros de Infravermelho: (a) ES e (b) ES após o processo; (c) DL e (d) DL após 

o processo; (e) RC e (f) RC após o processo. 

 



73 

A banda de 1017 cm
-1

 no espectro para ES está relacionada aos grupos fosfato. 

Após o contato com a solução ácida, esta banda foi modificada gerando várias novas 

bandas: 1080 cm
-1

, 1037 cm
-1

 e 975 cm
-1

, que pode ser atribuída à influência do fosfato 

na retenção de íons metálicos. De acordo com Nadeem et al., (2008), os grupos fosfato 

apresentam geralmente uma ampla faixa de absorção entre 950 a 1100 cm
-1

, em que tal 

de mudança comportamento foi provavelmente associado à complexação de grupos 

fosfato por coordenação com íons metálicos. De acordo com Michalak et al., (2013), em 

um processo de biossorção, vários grupos podem participar da ligação de íons metálicos 

dependendo do valor de pH das soluções (por exemplo, carboxil - pH = 2 a 5, carboxilo 

e fosfato - pH = 5 a 9 ). Assim, em um processo de biossorção, os prótons ou cátions de 

metais leves (por exemplo, Na
+
, K

+
, Mg

2+
, Ca

2+
) que estão naturalmente ligados a esses 

grupos funcionais na superfície do biossorvente, podem atuar como trocadores de 

cátions com os metais pesados disponíveis em solução. Nesse sentido, observando a 

diminuição considerável de cálcio (ver resultados EDS - Tabela 5.2), juntamente com os 

deslocamentos da banda do grupo fosfato, a troca iônica entre o Ca
2 +

 e os metais (Fe, 

Zn e Pb) também pode estar  envolvida processos mais complexos de remoção de 

metais pesados para a ES. Em geral, os espectros de infravermelho para ES indicaram 

um que processos muito complexos podem agir na remoção de metais pesados, 

incluindo troca iônica, adsorção, micro-precipitação e complexação. Esse 

comportamento é típico dos processos de biossorção (FOMINA & GADD, 2014; 

GADD, 2009) devido à heterogeneidade dos grupos funcionais na superfície. 

Os espectros de DL (Fig. 5.4c), podem ser observadas duas bandas estreitas e 

agudas em 3695 e 3644 cm
-1

 correspondentes aos hidróxidos de cálcio e de magnésio 

(CORREIA et al., 2015). A banda em 3425 cm
-1

 está relacionada à presença de grupos 

hidroxilo (OH) de água ligada (ALBADARIN et al., 2014). Pode-se observar também 

uma banda em 2920 cm
-1

 de OH e em 2524 cm
-1

 a presença de CaCO3. As bandas 1800 

e 875 cm
-1

 são atribuídas aos grupos carbonato (CO3
-2

) (MANGWANDI et al., 2014; 

YOSHIDA et al., 2015). Além disso, em 1471 cm
-1

, uma banda de absorção 

correspondente à vibração ligação C-O também correspondente a carbonatos 

(ALBADARIN et al., 2014). A banda 1428 cm
-1

 pode ser atribuída a HCO3
- 

e, foi 

observada também a banda em 1115 cm
-1

 de carbonato de cálcio e magnésio 

(IVANETS et al., 2016). Em 1081 cm
-1

, uma banda correspondente as vibrações Si-O 

(ALBADARIN et al., 2014). 
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Ao comparar as bandas dos espectros de infravermelho após o processo de 

remoção (Fig. 5.4d) para a DL, foram observadas mudanças em algumas bandas, que 

podem indicar a interação entre os metais com os grupos funcionais que atuam como 

locais ativos no mineral. Este material mineral é um sal duplo que quando em contato 

com a água pode dissolver e hidratar, modificando sua estrutura. A carga da superfície 

é, portanto, consequência da formação do sistema iônico para a interface sólido-líquido, 

que é função do pH. Abaixo do pHpcz (pH pcz= 12,1), a superfície mineral permanece 

com uma carga residual positiva (AL-DEGS et al., 2008). Essas mudanças podem ser 

estendidas para a banda em 3414 cm
-1

, o que pode ser atribuída à interação dos metais 

pesados com o grupo hidroxilo (OH). Além disso, esta modificação da banda pode ser 

um sinal da formação de hidróxidos com os metais pesados disponíveis em solução 

(Me(OH)x - onde, Me = Fe, Zn ou Pb, bem como os complexos de coordenação 

Me(H2O)x(OH)y). A cor castanho vermelhada da fase sólida foi observada após o 

processo de tratamento, que está relacionado ao complexo de Fe (III). Assim, a 

mudança observada pode sugerir que os grupos hidroxilo podem estar diretamente 

envolvidos na interação com os metais para formar complexos (YANG et al., 2012). Ao 

considerar a característica altamente alcalina do DL (pHpcz = 12,1 - ver Fig. 5.2b) e a 

alteração expressiva de pH durante o processo (pH de 1 a 8 - ver Tabela 5.3), a 

precipitação dos metais é possível  para esse sistema em valores de pH próximos da 

neutralidade. As bandas que representam o grupo CO3
2-

 modificaram seus 

comprimentos de onda em 1635, 1385, 1423 e 1385 cm
-1

 após a retenção dos íons 

metálicos, indicando que a substituição íons HCO3
- 

pelos íons metálicos 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
-1

 está relacionada aos grupos hidroxilos e a banda em 2927 cm
-1

 a ligação C-H 

de alcanos. Em 1636 cm
-1

 e 1035 cm
-1 

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
-1

 podem ser atribuídas a torções no plano C=C (ABDULLAH et al., 

2015). As ligaçoes C=C do anel aromático correspondentes a estrutura polimérica da 

resina também pode ser observadas em outras três bandas em 1496 e 1452 cm
-1

, bem 

como as vibrações fora do plano em 774 cm
-1

 (Movasaghi et al., 2008). As bandas em 

1172 e 671 cm
-1 

foram observadas devido à ligação C-S (ABDULLAH et al., 2015; 

JAVIER & LIM, 2015), juntamente com 1126 e 1412 cm
-1

 relacionadas à vibração 
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assimétrica e simétrica de S=O e em 1350 cm
-1

 a vibração axial de S-O (SCHEUFELE 

et al., 2016), confirmando assim a presença dos grupos sulfonato na resina. 

 Após o processo (Fig. 5.4f), os deslocamentos de banda de 2927 para 2923 cm
-1

 

e o aumento das intensidades das bandas em 1126, 1035 e 1008 cm
-1

 podem estar 

relacionados aos compostos metálicos (CIOPEC et al., 2014). O aumento de intensidade 

nas bandas em 833 e 631 cm
-1

 indica a possibilidade de interações O-M (metais) 

(JAVIER & LIM, 2015). A banda que se desloca de 1172 para 1150 cm
-1

 indica as 

interações nos grupos sulfonato, o que pode ser relacionado à troca iônica entre o Na
+
 

neste grupo funcional pelos metais pesados em solução. 

De uma forma geral, verifica-se que a superfície dos materiais, apresentam 

grupos funcionais distintos os quais sao responsáveis pela remoção dos metais em 

solução.  Durante o processo de remoção, esses materiais são afetadas pela acidez do 

meio e em algumas vezes pode modificar os grupos funcionais a ponto de inibirem a 

remoção, ou em outras situações, facilitarem esse caminho. 

 

5.2.4. Análise por difração de raio X (DRX) 

 

Os difratogramas de materiais ES, DL e RC antes e depois do processo são 

mostrados na Figura 5.5. Em relação a ES (Fig. 5.5a), resultados semelhantes aos 

relatados por Ribeiro et al., 2015, indicando a presença de um halo característico de 

estruturas amorfas de fases orgânicas, correspondente ao colágeno, e também um pico 

em 32° relacionado à fase inorgânica de apatitas, confirmando ambas as fases como 

discutido anteriormente em resultados FTIR e MEV-EDS.  

Após a utilização da ES no processo (Fig. 5.5b), um aumento no halo na região 

de 2θ = 15° a 25° é relacionado à fase orgânica amorfa (ZHOU et al., 2015), devido ao 

contato com o meio ácido, confirmando a hidrólise do colágeno e a lixiviação da fase 

inorgânica, levando a maior exposição da fase do colágeno. Além disso, o 

desaparecimento do pico da fase inorgânica (32°) confirma a com a remoção dessa fase 

na estrutura ES (HE et al., 2015). O surgimento do pico intenso em 27° pode 

provavelmente estar relacionado à presença de metais pesados após o processo de 

remoção. Uma vez que o Fe apresentou-se em maior concentração no efluente (CFe = 

344 ± mg L
-1

), a presença deste pico pode provavelmente ser atribuída as estruturas 

contendo esse metal. De acordo com PARGA et al., (2014), o pico em 27° está 
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relacionado ao oxi-hidróxido de ferro (III) (isto é, anidro - Fe(OH)3 e sua forma 

hidratada - Fe(H2O)3(OH)3, o que é muito provável para valores de pH superiores a 4. 

Este resultado ratifica os resultados do infravermelho, bem como a formação do 

precipitado avermelhado observado após o processo de tratamento. 

Para o mineral DL antes do processo (Fig. 5.5c), os picos característicos da 

estrutura cristalina Ca(OH)2 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)2 e em 29° e 40° a CaCO3 (CORREIA et al., 2015; SALAMEH et al., 2015), sendo 

o surgimento de hidróxidos na estrutura da dolomita relacionado com sua 

higroscopicidade. Por fim, os picos em 21° e 26° indicaram a presença da estrutura SiO2 

(banco de dados JCPDS: 36-0426 dolomita (2011). Em geral, os picos observados 

confirmam que este material mineral apresentaram como composição principal a 

dolomita, bem como outras impurezas, confirmando os resultados obtidos no 

infravermelho e nas micrografias. 

Após a utilização da DL no processo (Fig. 5.5d), poucos picos permaneceram no 

difratograma. Deve-se ressaltar que o mesmo pico foi observado para ES e DL, o que 

provavelmente pode estar relacionado à precipitação de metais pesados para estes dois 

materiais alcalinos ou ainda a formação de novos sais como por exemplo, CaSO4 

(OLIVA et al., 2010). 

O pico em 29° (Fig.5.5d) está associado ao óxido de cálcio inferindo que esse 

composto possivelmente permaneceu na estrutura DL após o processo. Este resultado 

provavelmente estava relacionado com a menor solubilidade do Ca (0,013 g L
-1

 a 25° 

C), quando comparado ao Mg (0,139 g L
-1

 a 25° C), valores obtidos em água pura e pH 

meutro (ATKINS et al., 2016).  Os resultados do DRX estão de acordo com a 

diminuição do teor de magnésio após o processo por EDS (Tabela 5.2), indicando que o 

magnésio foi lixiviado para a solução enquanto o cálcio permaneceu em fase sólida 

interagindo com os cátions em solução. Em geral, as mudanças nos difratogramas 

indicaram o desaparecimento da maioria dos picos correspondentes aos hidróxidos, 

permitindo a formação de novos complexos com a entrada dos metais. 
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Figura 5.5. Difratogramas: (a) ES e (b) ES após o processo; (c) DL e (d) DL após o 

processo; (e) RC e (f) RC após o processo. 
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A análise DRX para o RC mostrou difratogramas típicos de amostras de 

polímeros, em que um halo característico de material polimérico amorfo foi identificado 

entre 20° e 30° (BENTO et al., 2017; MASOUMI & GHAEMY, 2014; NEVES et al., 

2011). Após o processo de remoção de metal, as pequenas  mudanças ocorridas no 

difratograma são relacionadas ação do processo na matriz do material, sendo ainda 

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

Portanto, ao analisar o DRX juntamente com o FTIR e os resultados de MEV-

EDS para os três materiais avaliados, observa-se que diferentes mecanismos (por 

exemplo, precipitação, complexação, adsorção, troca de iônica) podem reger a remoção 

de metais pesados, de acordo com suas características físico-químicas. Além disso, 

pode-se notar que, para cada material avaliado, observou-se uma lixiviação e perda de 

massa (Secção - 5.3), indicando uma instabilidade química e física devido à 

característica extremamente ácida do efluente, que é comumente um fator chave em 

relação aos processos de adsorção, uma vez que o pH das soluções influencia 

significativamente o seu desempenho na remoção de metais. 

 

5.3. Ensaios de remoção de metais pesados  

 

Para avaliar a eficiência dos diferentes materiais adsorventes na remoção de 

metais de uma solução aquosa, realizaram-se experimentos em escala laboratorial. Os 

testes foram realizados utilizando as escamas do peixe tilápia (Oreochromis niloticus) 

(ES), o adsorvente mineral (DL) e a resina de troca iônica Amberlite IR 120 (RC) e uma 

solução metálica preparada com base no pH e nas concentrações dos metais pesados 

(Fe, Zn, Pb) anteriormente observados no efluente industrial em estudo. Nesse sentido, 

a solução metálica utilizada nesses testes foi preparada com as seguintes características: 

CFe,0 = 390 mg L
-1

, CZn,0 = 54 mg L
-1

, CPb,0 = 27 mg L
-1

 e pH = 1. 

 

5.3.1. Cinéticas de remoção 

 

A cinética de remoção de metais pesados (Fe, Zn, Pb) utilizando os diferentes 

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

observar que todos os materiais avaliados foram capazes de remover os metais pesados 
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da fase líquida, especialmente o RC, que atingiu valores de concentração próximos a 

zero.  

 
 

 
 

 
Figura 5.6. Cinética de remoção dos metais Fe, Zn e Pb da solução metálica pela: (a) 

ES, (b) DL e (c) RC. (Condições experimentais: pHinicial = 1, T = 30 
o
C e mads = 20 g). 
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As porcentagens de remoção alcançadas 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 

os experimentos. Além disso, analisando as Figuras 5.3.1a-c, pode-se observar que a RC 

mostrou a cinética mais favorável entre os materiais avaliados, atingindo um tempo de 

equilíbrio próximo a 2,5 h, seguido de DL (10 h) e ES (12 h). 

Além das cinéticas, foi realizada a caracterização elementar da fase líquida antes 

e após o tratamento. A amostra coletada no tempo de 24 h foi selecionada para 

determinação das concentrações elementares. Na Tabela 5.3 são apresentados os 

resultados obtidos na análise elementar da fase líquida antes e após os processos de 

remoção 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 única que 

alcançou os níveis abaixo dos limites estipulados pela legislação (CONAMA, Norma 

357/2005) para metais pesados. As concentrações observadas para os íons Fe, Zn e Pb 

foram 15, 5 e 0,5 mg L 
-1

,
 
respectivamente -). Além disso, para outras espécies 

potencialmente nocivas (por exemplo, Cr e Cu), os adsorventes também apresentaram, 

após as cinéticas, valores abaixo dos permitidos pela legislação ao final do processo.  

A caracterização elementar também mostrou uma lixiviação de elementos para 

cada adsorvente. Por exemplo, para as escamas de peixe (ES), um aumento de Ca, P, Na 

e Cl, está relacionado à lixiviação da fase mineral (por exemplo, hidroxiapatitas, apatita 

carbonatada e clorapatitas), como observado na análise MEV-EDS e FTIR. Para o 

material DL, observou-se o aumento da concentração de Ca, Mg e Na na fase líquida, 

também característico do material dolomítico. Em outras palavras, o aumento de Ca e 

Mg na solução final é justificado pelo fato de que esses cátions apresentam uma 

solubilidade relativa em meio aquoso, considerando ainda que o meio era extremamente 

ácido. Para o RC observou-se um aumento significativo de Na na fase líquida, o que 

está relacionado à troca iônica do Na
+
 pelos metais em solução, conforme discutido 

anteriormente. Além disso, o aumento na concentração de enxofre na fase líquida, 

indica que a resina sofreu a ação do meio em seus grupos funcionais SO3
-
, mostrando 

assim sua instabilidade em condições de pH ácidos. 
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Tabela 5.3. Caracterização elementar da solução metálica (SM) antes do tratamento e da 

solução metálica após o tratamento (SMAT) pelos diferentes materiais adsorventes. 

Elemento 

SM 

   ̅     

(mg L
-1

) 

 

 SMAT     ̅     (mg L
-1

)  

ES  DL  RC  

Na 374 ±14,0 734,4 ±10,5 711,1 ±0,2 19343,7 ±20,4 

Mg 8,3 ±0,4 15,0 ±0,5 116,3 ±0,5 3,2 ±0,1 

P 2,1 ±0,4 124,1 ±2,6 0,5 ±0,2 0,0 ±0,0 

S 7,2 ±0,2 0,5 ±0,0 4,1 ±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 ±0,1 4,0 ±0,0 

Cr 1,1 ±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 ±4,9 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 5 8 1 

*SD - desvio padrão (mg L
-1

). 

 

Os resultados estão de acordo com as técnicas de caracterização discutidas 

anteriormente (isto é, FTIR e DRX). A técnica TXRF apresenta restrições na 

quantificação de espécies com número atômico abaixo do Al (Z <13), portanto os 

valores de Na
+
 observados são apenas uma estimativa (ou seja, semiquantitativa). No 

entanto, para a RC, os valores de pH da solução permaneceram próximos ao pH inicial 

(pHinicial = 1). Desta forma, apesar de a RC apresentar melhores capacidades de remoção 

de metais pesados, este material não forneceu um efluente neutro, o que poderia exigir 

sua posterior neutralização. Observa-se que mesmo para valores de pH extremamente 

ácidos, como neste caso, os grupos funcionais  da RC (ou seja, os ácidos sulfônicos) 

estão majoritariamente em sua forma dissociada (sua base conjugada - sulfonato - SO3
-
) 

levando em consideração o pKa = -2,7 do ácido sulfônico (MONTE BLANCO et al., 
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2017). Sendo assim, esse fato explica a alta capacidade de remoção dos cátions em 

solução devido às intensas interações eletrostáticas com os grupos funcionais da RC. 

Outros fatores podem ser evidenciados como a liberação intensa de íons Na
+
 para a 

solução durante o processo, indicando a troca entre esses íons com os metais pesados da 

solução. Em geral, a RC apresentou uma melhor capacidade para a remoção de metais 

pesados, quando comparada com os outros materiais. No entanto, foi ineficiente para a 

neutralização do efluente. Por outro lado, a ES e DL, foram capazes de atingir valores 

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

Além da caracterização elementar na fase líquida, a fase sólida remanescente 

(lama) após o processo, também foi caracterizada em termos de composição dos 

elementos como mostrado na Tabela 5.4. Ao analisar a caracterização elementar na fase 

sólida, foi possível identificar os metais pesados Fe, Zn e Pb em todos os materiais 

adsorventes. Em relação à 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 redução da 

massa pode ser associada à lixiviação observada da fase inorgânica (como já discutido 

nas seções anteriores). Este resultado está de acordo com a composição das fases 

orgânicas/inorgânicas nas escamas de peixe, cujos valores são 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 possível afirmar que a 

redução de 50% de massa da escama, deve-se à lixiviação completa da composição 

inorgânica desse material.  

Para o RC, observou-se uma massa final de resina após o processo foi de 11 g 

(55%), o que esta relacionado ao pH extremamente ácido do meio, causando diminuição 

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 líquida após 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 minimização das lamas deve ser 

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

Elemento    ̅     (mg kg
-1

)  

 ES ESAT 
*
 DL DLAT RC RCAT 

Na 4082,2 ±15,0 1349 ±12,3 0,0 ±0,0 564,2 ±0,0 17019,3 ±0,4 2150 ±12,0 

Mg 46,3 ±3,0 24,7 ±1,3 692,1 ±3,1 563,9 ±0,0 2,1 ±0,1 3,4 ±0,1 

P 935,9 ±2,4 140,2 ±1,5 11,9 ±0,6 1,4 ±0,1 33,4 ±0,1 34,6 ±1,0 

S 1294,1 ±4,9 340,8 ±10,1 0,0 ±0,0 6,5 ±0,1 110,7 ±0,3 95,7 ±0,7 

Cl 62,8 ±1,4 99,0 ±2,6 0,0 ±0,0 3,2 ±0,2 4,0 ±1,7 2,1 ±0,1 

K 4,6 ±0,8 22,6 ±1,4 8,1 ±0,2 10,9 ±0,8 51,6 ±0,2 1,2 ±0 

Ca 10,0 ±0,5 39,2 ±2,3 2742,3 ±17 799,1 ±1,3 12,2 ±0,1 4,7 ±0,2 

Cr 1,4 ±0,1 1,1 ±0,0 0,0 ±0,0 1,4 ±0,5 1,3 ±0,4 1,0 ±0,0 

Mn 1,3 ±0 6,8 ±0,1 1,7 ±0,0 2,0 ±0,0 0,7 ±0,4 1,2 ±0,0 

Fe 13,7 ±0,8 212,3 ±0,7 13,9 ±0,6 284,8 ±0,0 15,1 ±0,6 319,4 ±3,9 

Cu 0,0 ±0,0 2,9 ±0,0 0,0 ±0,0 0,0 ±0,0 1,8 ±0,9 1,8 ±0,0 

Zn 0,0 ±0,0 45,5 ±0,9 0,0 ±0,0 21,3 ±0,1 2,3 ±0,1 47,9 ±2,5 

Ag 11,2 ±1,2 0,0 ±0,0 19,6 ±0,5 0,9 ±0,4 2,1 ±0,1 3,5 ±0,6 

Ba 3,8 ±0,0 4,1 ±0,0 1,3 ±0,1 0,0 ±0,0 6,0 ±0,1 2,3 ±0,1 

Pb 0,0 ±0,0 16,6 ±0,3 0,0 ±0,0 18,9 ±0,0 0,8 ±0,2 29,5 ±1,1 

Massa de 

lama (g) 
20 10 20 14 20 11 

* 
AT – Após o processo de tratamento (e.g. ESAT – escamas de peixe após o tratamento); 

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

 

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

ao caráter extremamente ácido do meio, este altera a estrutura dos materiais. Desta 

forma, composição da fase sólida dos materiais modifica-se como consequência da 

liberação de compostos para o meio aquoso. Além disso, verifica-se a entrada dos 

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

forma, é possível concluir que de acordo com as características de cada material 

avaliado, a ação do meio ácido pode interferir na dinâmica de remoção dos metais em 

solução tendo em vista as possíveis modificações estruturais nos materiais. Dentre as 

possíveis modificações é possível citar dissolução, lixiviação, hidrólise e alteração na 

carga residual da superfície. 

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

(i) Os materiais adsorventes testados foram capazes de remover os metais 

pesados Fe, Zn e Pb de uma solução metálica multicomponente a qual 
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foi preparado com base nas características de um efluente industrial 

previamente caracterizado;   

(ii) A RC mostrou a maior capacidade de remoção de metais da fase 

líquida e uma cinética favorável; 

(iii) A lixiviação de Ca e Mg do adsorvente mineral DL e da fase 

inorgânica das escamas de peixe que ocorreram durante o processo de 

remoção dos metais pesados da fase líquida, levaram ao aumento do 

pH da fase líquida;  

(iv) O processo de remoção de metais pesados usando as escamas ES e o 

adsorvente mineral DL não pode ser descrito fenomenologicamente 

apenas por um fenômeno de adsorção, mas um processo muito mais 

complexo envolvendo outros processos simultâneos tais como 

complexação, precipitação e adsorção). 

 

Com base nos dados cinéticos, juntamente com a caracterização física, química e 

morfológica dos materiais adsorventes (antes e depois do processo), evidenciou-se que 

os materiais apresentaram um grande potencial como agentes na remoção de metais 

pesados e elevação do pH do meio aquoso, com exceção da resina que não alterou os 

valores de pH da solução metálica ácida. 

Analisando o conjunto de dados obtidos, devemos levar em consideração que o 

objetivo do presente trabalho é atingir as exigências da legislação, em termos de limite 

de concentração de metais e bem como o pH. Necessita-se então, de um material, ou 

ainda a combinação de dois deles que, elevem o pH do efluente e ao mesmo tempo 

reduzam a carga de metais pesados. Dentre os materiais avaliados, valores de 

porcentagem de remoção foram melhor apresentados pela escama e pela resina. A 

dolomita por sua vez, apresentou uma grande capacidade de elevar o pH, mesmo em 

extremas condições ácidas. Uma vez que cada material adsorvente apresentou 

características diferentes em termos de capacidade de remoção 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 dissociação precipitação, formação de 

complexos e adsorção. A escama não poderia ser utilizada na primeira etapa, uma vez 

que o pH ácido lixivia grande parte dos grupos fosfato, e da mesma forma a resina, a 

qual também sofre ação do ácido liberando S no meio aquoso, mostrando sua 
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instabilidade em valores de pH ácidos. Assim, o processo em série seguiria por uma 

segunda fase, após a elevação do pH, aplicando a escama de peixe ou resina de troca 

iônica para remoção de metais pesados, considerando as capacidades de remoção 

obtidas nos resultados anteriores. Dessa forma, esse processo em série será descrito ao 

longo do texto como processo híbrido, que contará com duas etapas sequenciais, com o 

objetivo de elevar o pH do meio, reduzir ao mínimo a carga de metais, e gerar a menor 

quantidade de lama química. 

 

5.3.2. Avaliação da influência do pH inicial da solução na remoção de metais pesados  

 

Nessa etapa foram avaliadas as capacidades de remoção em diferentes valores de 

pH inicial de cada material a ser usado na segunda etapa do processo híbrido, que seria 

empregado após a utilização da dolomita. Para isso, realizaram-se ensaios para 

investigar a melhor condição de pH inicial da solução na remoção dos metais Fe, Zn e 

Pb pelos materiais ES e RC, as quais foram apresentaram as melhores capacidades de 

remoção, foram realizados experimentos variando o pH inicial na faixa entre 1 e 5, 

conforme a Fig. 5.7. 

Na Fig. 5.7a são apresentadas as porcentagens de remoção dos metais Fe, Zn e 

Pb para ES, na qual verifica-se que o pH 3 foi o mais favorável na remoção dos três 

metais. Isso pode estar relacionado lixiviação de fosfatos e carbonatos da estrutura 

inorgânica da escama devido ao pH ácido, facilitando a incorporação dos metais na 

superfície do orgânica desse material  UZUNOĞLU & ÖZER, 2016). Para valores de 

pH menores que 3, pode ocorrer competição entre a grande quantidade de íons H
+
 

presentes no meio ácido e os metais em solução. Em valores de pH extremamente 

baixos, a ação ácida pode deteriorar os grupos funcionais existentes, além de levar a 

perda de massa do material por lixiviação.  
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Figura 5.7. Avaliação da influência do pH inicial da solução na remoção dos íons Fe, 

Zn e Pb por: (a) ES e (b) RC. 

 

Na Fig. 5.7b é possível observar que, para o material RC, a melhor condição de 

remoção ocorreu no pH 5, obtendo porcentagens de remoção altas para os três metais.  

Considerando que o grupo ionizável -SO3H da resina pode ganhar ou perder prótons, 

isso resultará em uma superfície carregada que varia com o pH. Em uma faixa de pH 

menor que o pHzpc = 5,7, a superfície da resina encontra-se positivamente carregada, 
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enquanto em pH maior que o pHpcz, a superfície da resina encontra-se negativamente 

carregada (BORBA, 2009). Dessa forma, espera-se que maiores porcentagens de 

remoção ocorram próximos ou acima do pHpcz = 5,7. 

Considerando-se o pKa dos grupos sulfônicos da resina, esta se encontra na 

forma aniônica para toda a faixa de pH estudado. No entanto, observa-se nos valores de 

pH mais ácidos (pH < 3) um decréscimo na remoção dos metais em solução. Este 

comportamento provavelmente está associado à competição dos metais e os prótons em 

excesso na solução pelos sítios da resina. A Fig. 5.8. apresenta a curva de neutralização 

obtida adicionando massas de DL em uma solução em pHinicial = 1. Considerando que se 

trata de um equilíbrio ácido-base, uma grande quantidade de massa é necessária para 

que se atinja o pHinicial = 2, diminuindo consideravelmente com a proximidade da 

neutralidade. Considerando os resultados obtidos, para elevarmos o pH de 1 para 3 e 1 

para 5  são necessárias, aproximadamente, 17 gDO/L. 

 

 

 

Figura 5.8. Quantidade de massa de dolomita em função do pHfinal para experimentos 

de neutralização. 
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5.4. Processo híbrido de remoção 

 

Para avaliar a eficiência da configuração dos processos de remoção na forma 

sequencial, foi realizado um processo híbrido para elevar o pH do meio e reduzir a 

concentração de metais. Para isso incialmente cinéticas de remoção em diferentes 

condições de condições de pHfinal foram realizados para avaliar a melhor conformação 

para um processo híbrido eficiente. 

 

5.4.1. Cinéticas de pré-neutralização pela dolomita 

 

Na Fig. 5.9(a-b) são apresentadas as curvas da cinética de remoção dos metais 

Fe, Zn e Pb utilizando a DL de modo a atingir valores de pH finais próximos a 3 

(Fig.5.9a) e 5 (Fig.5.9b), respectivamente. Os dados apresentados foram normalizados 

em função da concentração inicial de cada elemento (Fe, Zn e Pb). De uma forma geral, 

para ambas as condições avaliadas, foi observado um comportamento próximo a um 

cinética de adsorção favorável, isto é, uma remoção dos metais da fase líquida 

inicialmente rápida (t = 0 - 10 min) seguida de uma redução da inclinação da curva 

cinética indicando uma tendência do sistema ao equilíbrio. No entanto, o processo 

fenomenológico de remoção dos metais da fase líquida pela ação da DL não é 

puramente adsorção. De acordo com os resultados da caracterização física, química e 

morfológica deste material, existe a possibilidade de que o fenômeno seja regido pela 

dissolução de compostos (Ca
2+

, Mg
2+

 e CO3
-
) (ALBADARIN et al., 2012a; WARREN, 

2000) da estrutura DL seguido pela formação de complexos (tais como hidróxidos, 

óxidos, sulfatos, etc.) e precipitação dos mesmos (ALBADARIN et al., 2012) Isso 

também foi reportado na análise de DRX (Secção 5.5) e pode ser observado pelo 

diagrama de especiação da solução metálica em meio ácido apresentado na Fig. 5.10. 

Além disto, existe a possibilidade de que haja em paralelo o processo de adsorção e/ou 

troca iônica dos metais na parte não dissolvida da DL (sólido remanescente) 

(SALAMEH et al., 2015b). Esta hipótese está associada à comparação entre as curvas 

da cinética de remoção dos metais da fase líquida e a curva cinética do pH.  
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Figura 5.9. Cinéticas de remoção e curva de pH para os íons Fe, Zn e Pb por dolomita em  

(a) pHfinal 3 e (b) pHfinal 5. 

 

Verifica-se nas Figuras 5.9(a-b) que a remoção da concentração de metais ocorre 

também nos primeiros minutos, mas com o decorrer da cinética, a queda continua 

ocorrendo reduzindo a concentração gradativamente. No momento quem que o pH se 

aproxima da estabilidade, a remoção se quase em equilíbrio. A dissolução da DL no 

início do processo, a qual acarreta na precipitação e a formação de complexos, promove 

a alta redução dos metais, seguida pela estabilização do pH, podendo ocorrer ao 

processo de adsorção e troca iônica, são os principais responsáveis pela remoção dos 

metais pesados da solução. 
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A redução na concentração de íons 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 complexacão, precipitação e adsorção. Por sua vez, a cinética 

de remoção dos íons Zn apresentou uma redução menos expressiva quando comparada 

com o Fe. No entanto, para valores de pH acima de 3, a formação de complexos e 

intermediários com esse metal é possível (Vide – Diagrama de especiação – Fig. 5.10).  

O Pb apresentou uma cinética rápida para ambas as cinéticas, no entanto, a maior queda 

na concentração aconteceu para a cinética finalizada em pH = 5, indicando que o 

aumento do pH pode levar a formação de complexos, precipitados, ou ainda ter sido 

adsorvida, nessa condição de pH. Esses fatos indicam que o processo envolvendo a 

remoção de metais pela dolomita envolve um processo simultâneo de neutralização e 

adsorção dos metais. Segundo Hu et al., 2014, na reação de adsorção na superfície do 

material, duas reações de superfície controlam a adsorção de metal. Ao considerarmos a 

dissociação da dolomita, podemos estabelecer as Equações (5.1) e (5.2): 

 

                    
         

           
  

 (5.1) 

      
       

    

  
         

 (5.2) 

 

 A dissociação da dolomita libera para o meio Ca
2+

 e Mg
2+

, formando o íon CO3
2-

na solução. Isso ocorre instantaneamente quando a massa de dolomita é adicionada a 

solução extremamente ácida. Se considerarmos o íon carbonato como um sítio ativo, a 

incorporação dos metais pode ocorrer pela atração eletrostática entre as cargas opostas. 

A prevalência entre um metal e outro pode estar associada às características de cada 

metal (LIANG et al., 2017). Quando o pH entra em equilíbrio, a taxa de remoção dos 

metais reduz consequentemente. Nesse momento, a dissociação já está praticamente 

cessada e a pequena fração de metais ainda removida pode estar relacionada à adsorção 

em sítios remanescentes (SALAMEH et al., 2015). A presença de impurezas na 

dolomita como, por exemplo, compostos de silício, conforme observado pela análise 

EDS (Tabela 5.2), e ainda a formação de outros complexos durante o processo, também 

podem estar envolvidos na remoção dos metais. As Fig.5.10(a-b-c) apresentam o 

diagrama de especiação para uma solução contendo os três metais, Fe, Zn e Pb em meio 

ácido, em função do pH. 
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(a) 

 
 (b) 

 
(c) 

 
Figura 5.10. Diagramas de especiação para os íons (a) Fe, (b) Zn e (c) Pb na sua forma 

dissociada para o sistema multicomponente em meio ácido. 
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Ao observarmos o diagrama de especiação dos metais em meio ácido, é possível 

verificar a formação de complexos desses metais com outras espécies presentes no 

meio, como óxidos, hidróxidos, sulfatos e intermediários 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 remoção de metais 

utilizando a dolomita, nas Fig 5.9(a-b). Na Fig. 5.10a, o diagrama de especiação de Fe
3+

 

apresenta a formação de complexos e intermediários 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 à maior 

estabilidade química 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 concentração de zinco após o meio alcançar o pH 3, confirmando então 

a formação de complexos  e intermediários com  esse metal.  

 

5.4.2. Cinéticas dos processos híbridos de remoção em sistema batelada 

 

Nas Figuras 5.11 a 5.14 são apresentadas as curvas cinéticas de remoção dos 

metais Fe, Zn e Pb pelo processo híbrido entre dois materiais. Foram avaliados, para o 

processo de neutralização- precipitação 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 remoção. 

Baseado na curva de neutralização, foram utilizadas apenas as quantidades de massa de 

dolomita suficiente para elevar ao pH requerido. Dessa forma, para cada um dos 

processos pHfinal = 3 e pHfinal = 5, foram realizadas cinéticas sequenciais utilizando a 

escama e a dolomita, para avaliar a sua capacidade de remoção, quando sujeitas a 

condição de um processo sequencial. Os sistemas híbridos de remoção podem ser 

observados no esquema da Fig. 5.11, para a configuração DL→ES e DL→RC no pHfinal 

= 3 são apresentados nas Fig. 5.12 e Fig. 5.13 e para a configuração DL→ES e 

DL→RC no pHfinal = 5, nas  Fig. 5.14 e Fig. 5.15.  
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Figura 5.11. Esquema do processo híbrido de remoção de metais em sistema batelada.  

 

Nas Figs. 5.12(a-d) são apresentados os dados cinéticos da remoção dos íons Fe, 

Zn e Pb para configuração híbrida DL → ES. Nestes ensaios foi utilizado a massa de 

DL de modo a atingir um pH final próximo a 3. Como discutido na seção anterior o 

emprego da DL promove além de uma parcial remoção dos metais pesados da fase 

líquida, uma elevação do pH do meio (pH final próximo a 3 devido a utilização de 

massa de DL necessária para atingir este valor). No entanto, após a cinética de remoção 

dos metais atingir o equilíbrio ainda são observadas concentrações dos metais acima do 

estipulado pela legislação 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 concentrações iniciais da solução metálica (C0) foram de 

153, 31 e 17 mg L
-1

 para os íons Fe, Zn e Pb, respectivamente. De maneira geral foi 

observado um comportamento cinético de adsorção favorável, com uma remoção dos 

metais da fase líquida inicialmente rápida (t = 0 - 15 min), tendenciado ao equilíbrio em 

seguida pela redução da inclinação da curva cinética. Isso pode estar relacionado com a 

hidrólise ácida da fase orgânica da escama que ocorre desde o inicio da cinética, e por 

consequência lixivia parte dos fosfatos e carbonatos da estrutura inorgânica da escama, 

facilitando a retenção dos metais na superfície orgânica desse material (UZUNOLU et 

al., 2015). A lixiviação dessas espécies pode ser observada pela analise de elementar da 

solução após o processo (Tabela 5.5), que apresentou alteração nas concentrações de 

fósforo. A alteração do pH da solução ao final do processo com a escama, também é um 

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

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

apresentou potencial para a remoção para dos três metais, corroborando sua melhor 

performance em um meio com pH = 3. 

 

(a)

 

(b) 

 

(c) 

 

 

(d) 

 

Figura 5.12. Cinéticas de remoção dos íons Fe, Zn e Pb para o híbrido DL+ES em pHfinal=3.  

 

Na Fig. 5.13(a-d). são apresentadas as curvas das cinéticas empregando a RC  

após 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 equilíbrio 

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

obteve-se 82, 48 e 30% para os íons Fe, Zn e Pb, respectivamente, pode-se dizer que 

obtiveram-se valores inferiores aos obtidos pela escama nas mesmas condições 
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operacionais. Deve-se considerar que em um meio ácido, há uma grande quantidade de 

prótons (H
+
) no meio que podem interferir, ou ainda competir com os metais a serem 

adsorvidos (KULKARNI et al., 2017). Esse fato pode ter contribuído para a menor 

remoção pela resina principalmente dos íons Zn que apresenta a menor eletroafinidade e 

Pb que possui maior raio iônico. 

(a)

 

(b)

 

(c)

 

(d)

 

Figura 5.13. Cinéticas de remoção de Fe, Zn e Pb para o híbrido DL+RC em 

pHfinal=3. 

 

As Fig. 5.14(a-d) e Fig. 5.15(a-d) apresentam as curvas das cinéticas de remoção 

sequencial, utilizando para esses ensaios uma massa de DL para atingir um pH final 

próximo a 5. As concentrações iniciais da solução (C0) foram de 113, 32 e 1 mg L
-1

  

para os íons Fe, Zn e Pb, respectivamente. Os dados cinéticos da remoção de Fe, Zn e 

Pb para o híbrida DL → ES são apresentados nas Figs. 5.14(a-d). O comportamento da 

cinética de adsorção mostrou-se similar ao ensaio em pH = 3, porém a remoção dos 
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metais da fase líquida foi menor do que para o pH mais ácido, chegando próximo ao 

equilíbrio já no inicio da cinética. Nessa situação, a escama não sofre hidrólise ácida ou 

lixiviação por efeito do ácido. Dessa forma, a fração inorgânica esta presente na 

superfície da fase orgânica (colágeno), dificultando a interação dos metais com a os 

sítios ativos da superfície absorvedora da escama. Isso justifica a baixa porcentagem de 

remoção, exceto para o Pb,  nesse processo que foi de 54, 47 e 100% para Fe, Zn e Pb, 

respectivamente.   

 

(a)

 

(b)

 

(c)

 

(d)

 

Figura 5.14. Cinéticas de remoção de Fe, Zn e Pb para o híbrido DL+ES em pHfinal=5. 

 

Na Fig. 5.15 (a-d) são apresentadas as curvas das cinéticas empregando a RC, na 

qual foi observado um comportamento próximo a uma cinética de adsorção favorável, 

com uma grande fração de remoção dos metais da fase líquida inicialmente rápida (t = 0 

– 15 min), atingindo o equilíbrio logo na sequência. Ao avaliarmos as porcentagens de 
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remoção 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 ácidos foi melhor.  Isso 

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

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

levemente ácido, a resina sofre menor ação do ácido, mantendo seus sítios, ou ainda 

grupos funcionais, disponíveis para que a troca iônica ocorra efetivamente com os 

metais em solução (KULKARNI et al., 2017).  

 

(a)

 

(b)

 

(c)

 

(d)

 

Figura 5.15. Cinéticas de remoção de Fe, Zn e Pb para o híbrido DL+RC em pHfinal=5. 

  

Na Tabela 5.5 são apresentados os valores das porcentagens de remoção finais 

(próximas ao equilíbrio) para cada um dos processos avaliados, bem como a massa de 

lama gerada e o pH final. É possível observar que para ambas as condições de pH final 

(3 e 5), a resina apresentou maior remoção de metais, quando comparada com a escama, 
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sendo essa diferença mais expressiva no pHfinal=5. Como a resina é menos influenciada 

pela ação do ácido durante o decorrer da cinética, seus sítios ficam disponíveis para 

promover a troca-iônica de forma que a remoção ocorre mais acentuadamente. Esses 

resultados que demonstraram sua eficiente capacidade de remoção, demostram que o 

processo combinado de neutralização-remoção foi eficaz na remoção dos metais, 

confirmando o potencial do processo híbrido. A tabela 5.5 apresenta os parâmetros 

obtidos ao final de todas as cinéticas avaliadas, considerando o processo híbrido como 

um todo.  

 

Tabela 5.5. Parâmetros obtidos ao final das cinéticas de remoção dos metais pelos processos 

híbridos. 

Parâmetros 
Cinética pHfinal 3 Cinética pHfinal 5 

Híbrido ES Híbrido RC Híbrido ES Híbrido RC 

%RFe 88 95 88 99 

%RZn 88 77 81 73 

%RPb 89 48 100 100 

%RTM 88 91 88 97 

%mfinal 48 47 42 41 

pHfinal 8 5 6,5 5 

 

A quantidade 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 

diferença de massa para que essa mudança ocorra, a segunda etapa sendo executada em 

pH mais ácido pode afetar a estrutura dos materiais aplicados.  Além disso, ao final do 

processo, as cinéticas em pHfinal=5 geraram menor porcentagem de massa, sendo uma 

característica importante no que diz respeito à minimização de quantidade de lama ao 

final de processos aplicados. No que diz respeito ao pH ao final de cada híbrido, todos 

os processos atingiram valores dentro da faixa exigida pela legislação entre 5-9. 

Entretanto, o emprego de materiais que disponibilizem para o meio outras espécies 

durante o processo, como a escama que libera grandes quantidades de fósforo, não seria 

uma alternativa viável. 

 Considerando que a resina catiônica é um material amplamente utilizado em 

processos de troca-iônica para remoção de metais e, nesse estudo de caso, sua alta 

capacidade de remoção dos metais em pHfinal=5, a aplicação em sistema leito fixo se 

torna alternativa viável, considerando a possibilidade de determinar sua capacidade de 
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regeneração em novos ciclos. Sendo assim, a composição de um processo iniciado por 

um processo em batelada agitado pela adição de dolomita, exercendo o papel de reduzir 

a carga de metais mas principalmente elevar o pH de uma solução em pH extremamente 

ácido até o pH = 5, seguido pela aplicação da resina de troca iônica em leito fixo foi 

avaliada. 

 

5.5. Processo híbrido de neutralização-remoção em sistema leito fixo 

 

Baseado nos resultados relacionados à estabilidade física, química e morfológica 

dos materiais “adsorventes” avaliados  seção 5.2) e no estudo cinético em sistema 

fechado e batelada (seções 5.3 e 5.4) foi definido o seguinte processo de tratamento para 

o efluente líquido da indústria de baterias automotivas: Emprego da DL em sistema 

fechado e batelada (reator tipo tanque agitado) até o pH do meio atingir um valor 

próximo a 5. Filtração da suspensão e emprego de uma coluna empacotada com a RC 

para tratamento do filtrado. A filtração não foi objeto de estudo deste trabalho. Para tal 

operação foi utilizado uma membrana de acetato de celulose de 0,45 μm. A avaliação do 

processo global de tratamento foi realizada utilizando uma solução metálica preparada 

com base nas concentrações dos metais Pb, Zn e Fe e no valor de pH observados no 

efluente real. A solução foi pré-neutralizada pela DL conforme descrito na secção 5.4.2 

(Fig. 5.9b) e, se apresentou ao final da cinética com 113, 32 e 1 mg L
-1

  para Fe, Zn e 

Pb, respectivamente, em pH = 5. 

Na Figura 5.16 são apresentadas as curvas de rupturas experimentais para os 

metais pesados em estudo (Fe, Zn, Pb). Em uma condição ideal, uma curva de ruptura 

apresenta-se como uma função degrau, isto é, há um salto instantâneo da concentração 

das espécies na saída da coluna de zero para a concentração de alimentação, no 

momento em que a capacidade do leito é alcançada (AKSU & GÖNEN, 2006). Por 

outro lado, em condições reais (sem fluxo empistonado e com resistências à 

transferência de massa não negligenciáveis) o perfil de uma curva de ruptura apresenta-

se como uma função 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 

o Fe observou-se uma região com concentrações aproximadamente constantes desde o 

início da operação até, aproximadamente, 40 min. Além disso, para o Zn verifica-se um 

aumento gradativo da concentração desde o início da operação até a saturação do leito.  
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Considerando o ponto de ruptura (i.e. situação em que a concentração de saída 

do leito atinge determinado valor limítrofe), o qual neste trabalho foi definido com base 

na legislação para cada um dos metais (Resolução 357/2005 - CONAMA), sendo elas 

CFe < 15 mg L
-1

, CZn < 5 mg L
-1 

e CPb < 0,5 mg L
-1

. Desta forma, observa-se que os 

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 condições operacionais utilizadas no leito, em 

termos de vazão volumétrica (Q = 4 mL min
-1

) e altura do leito (HT = 2 cm), as quais 

foram definidas arbitrariamente, não foram adequadas para o pleno funcionamento do 

mesmo, tornando-se este subdimensionado para suportar toda carga de metais 

provenientes da alimentação. Este comportamento pode ser observado principalmente 

devido a concentração de Fe na saída da coluna atingir valores maiores que o 

especificado pela legislação em t ≈ 0. Tal comportamento atípico da curva de ruptura do 

Fe pode estar associado à formação de caminhos preferenciais dentro do leito. 

A hipótese de baixa afinidade do Fe pela RC ou, ainda, o baixo tempo de 

residência podem ser menos consideradas, uma vez que, no intervalo de tempo de 0 a 40 

min observou-se uma concentração adimensional na saída do leito aproximadamente 

constante (C/C0 = 0,2) indicando a retenção de Fe pela resina. Posteriormente, a 

concentração na saída da coluna aumentou subitamente, sendo a transferência de massa 

mantida até aproximadamente 60 min, tempo em que foi observada a saturação do leito.  

Desta forma, é possível que no início da operação haviam caminhos 

preferenciais os quais possibilitaram a saída do Fe, metal o qual apresentava-se em 

maior concentração, na saída da coluna. Posteriormente, no decorrer do processo o leito 

pode ter se acomodado de forma a minimizar a existência destes caminhos preferenciais 

até uma operação mais efetiva da coluna.  

Além disso, no que se refere ao tempo de ruptura reduzido observado para o Zn, 

é possível que tal comportamento esteja associado à sua menor afinidade em 

comparação aos demais metais, de forma que no sistema multicomponente, a remoção 

deste metal tenha sido prejudicada pelas demais espécies em solução.  
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(a) 

 

(b) 

 

(c) 

 

(d) 

 

Figura 5.16. Curvas de ruptura de Fe, Zn e Pb pela resina catiônica. 

(Condições experimentais: CFe,0 = 113 mg L
-1

, CZn,0 = 32 mg L
-1

 CPb,0 = 0,9 mg L
-1

; 

mads = 0,5 g; Q = 4 mL min
-1

; HT = 2 cm; e pH = 5). 

 

A partir de um balanço de massa na coluna (Eq. 4.3 – seção 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 mássica (mg g
-1

) e em seguida 

convertidos para base molar (mEq g
-1

) considerando cargas de cada espécie metálica 

(i.e. zFe = +3, zZn = +2 e zPb = +2). Estas cargas foram definidas com base nos diagramas 

de especiação apresentados na seção 5.4.1. Desta forma, as capacidades de troca 

catiônica de Fe, Zn e Pb na resina foram 1,68, 0,14 e 3,0×10
-3

 mEq g
-1

, respectivamente. 

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

mEq g
-1

. Este valor encontra-se abaixo da capacidade teórica da resina, conforme 

especificação do fabricante (5 mEq g
-1

)
 
(DOW CHEMICAL), ou seja, apenas 36% do 
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leito foi utilizado para remoção dos metais da solução. Neste sentido, a não completa 

saturação do leito pode estar relacionada às condições de vazão volumétrica e altura de 

leito utilizadas. 

Condições operacionais como vazão volumétrica e altura do leito influenciam 

diretamente no tempo de residência das espécies no leito. No geral, o tempo de 

residência de um soluto no leito aumenta para maiores alturas de leito e menores vazões 

volumétricas. No entanto, apesar da sua importância, o tempo de residência não é o 

único fator a ser considerado em uma operação em leito fixo. Apesar de a altura do leito 

proporcionar maiores tempos de residência, valores relativamente elevados podem levar 

à valores perda de carga excessivas podendo inviabilizar a operação do leito. Neste 

sentido, a resistência mecânica do material adsorvente é um fator muito importante para 

evitar a compactação do leito. Além disso, a cinética de transferência de massa entre as 

fases líquida e sólida também pode ser afetada por tais condições operacionais. A vazão 

volumétrica, por exemplo, exerce influência sobre a espessura da camada limite de 

forma que baixas vazões causam o aumento da resistência de transferência de massa 

externa. 

 Desta forma, o aumento do tempo de residência, bem como a minimização das 

resistências à transferência de massa, por meio da manipulação destas condições 

operacionais (altura do leito e vazão volumétrica) poderia contribuir para uma melhor 

eficiência da coluna e consequente aumento da capacidade de remoção dos metais.  

Conforme observado na Figura 5.15 há uma diferença 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 equilíbrio. Com base nos princípios 

termodinâmicos, a espontaneidade de um processo é dada pela minimização da Energia 

Livre de Gibbs (  ), segundo a Eq. (5.3). 

 

               (5.3) 

 

Em que, Ka corresponde à constante de equilíbrio termodinâmico (-), T a temperatura 

absoluta do sistema (K) e R (8,314 J K
−1

 mol
−1

) é a constante universal dos gases. 

 



103 

Considerando um processo superficial envolvendo a transferência de massa de 

uma espécie em solução para a superfície de um material, especificamente, em um sítio 

ativo disponível, conforme a Eq. (5.4). 

 

           (5.4) 

 

Em que,     representa o adsorbato (cátion metálico em solução),   um sítio ativo 

livre e     um sítio ativo ocupado. Desta maneira, considerando-se o mecanismo 

representado pela Eq. (5.4), e definindo a constante termodinâmica de equilíbrio (Ka), 

temos a Eq. (5.5). 

 

   
    

     
 (5.5) 

 

Em que, aSMe, aS e aMe, são as atividades dos sítios ocupados, dos sítios disponíveis e do 

adsorbato em solução, respectivamente. 

 

No entanto, a atividade de uma substância está relacionada pela sua 

concentração molar (Ce) e seu coeficiente de atividade (γe) dado pela Eq. (5.6). 

 

     
  

   
 

(5.6) 

 

Em que, γe o coeficiente de atividade no equilíbrio da adsorção, Cs° a concentração 

molar de uma solução padrão referencial (1 mol L
-1

). Desta forma, considerando-se o 

padrão referencial, obtêm-se a Eq. (5.7). 

 

        [         ] (5.7) 

 

Por sua vez, o coeficiente de atividade depende da força iônica (Ie) do soluto no 

equilíbrio, da carga característica do soluto (z) e de uma constante (A) dependente da 

natureza do solvente e da temperatura do sistema (LIU, 2009), relação dada pela lei de 

Debye-Hückel (Eq. 5.8).   
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(5.8) 

 

Neste sentido, verifica-se que a constante de equilíbrio termodinâmico (  ) 

depende, além da concentração da espécie, do coeficiente de atividade (i.e. força iônica 

e carga do soluto). Em outras palavras, a condição de equilíbrio depende das forças de 

interação (atração e repulsão eletrostáticas), as quais não podem ser negligenciadas no 

caso de processos de troca iônica envolvendo a remoção de cátions. 

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

(i) Adsorbatos neutros ou fracamente carregados (e.g. moléculas orgânicas – 

como, por exemplo, corantes – as quais dependendo do pH do meio 

podem apresentar carga residual aproximadamente nula). Em tais 

situações, o coeficiente de atividade aproxima-se à unidade (γe ≈ 1), de 

forma que a constante de equilíbrio termodinâmico depende apenas da 

concentração do soluto, desta forma, esta pode ser simplificada à 

constante de distribuição (      ;  

(ii) Adsorbatos carregados (e.g. íons multivalentes – como, por exemplo, 

metais pesados), nestes sistemas as interações eletrostáticas são 

expressivas e o coeficiente de atividade é diferente da unidade e não 

negligenciável. Desta forma, apenas para soluções extremamente diluídas 

as interações seriam pouco efetivas, de forma que a força iônica do meio 

se tornaria desprezível e, consequentemente, o coeficiente de atividade se 

aproximaria do valor unitário. 

Neste sentido, considerando-se a hipótese de diluição infinita (i.e. quando a 

concentração do soluto em solução tende à zero), a Lei de Henry é aplicável (MONTE 

BLANCO et al., 2017b), conforme a Eq. (5.9). 

 

         
    

(
  

  
) (5.9) 

 

Desta forma, para soluções extremamente diluídas, a constante de equilíbrio 

termodinâmico pode ser aproximada pela constante de Henry (ou constante de partição), 

a qual relaciona as concentrações molares do soluto no equilíbrio nas fases sólida (  )e 

líquida (  ). (Obs: Deve-se ressaltar, que esta é uma aproximação da constante de 
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equilíbrio como anteriormente discutido, sendo sua validade associada à maior diluição 

do sistema). 

Ao se considerar a remoção de metais pesados em leito fixo a concentração de 

equilíbrio corresponde à concentração na fase fluida da alimentação (  ). Desta forma, 

para quantificar a afinidade (ou seletividade) das espécies metálicas independentemente 

da sua concentração, empregou-se o conceito da constante de equilíbrio assumindo 

diluição infinita (constante de distribuição). Para tornar a constante de equilíbrio 

adimensional, multiplicou-se pela razão entre a massa da resina e o volume da solução 

(SCHUBERT, 1949), conforme a Eq. (5.10). 

 

   
  

  
 *

 

 
+ (5.10) 

 

 

Desta maneira, considerando as concentrações de alimentação para as espécies 

metálicas (C0,Fe = 113,3 mg L
-1

, C0,Zn = 32,9 mg L
-1 

e C0,Pb = 0,9 mg L
-1

) calculou-se as 

constantes de afinidade, respectivamente,       = 0,58;       = 0,30; e       = 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 íon com um grupo funcional é influenciada por propriedades 

físico-químicas dos íons (valência, raio iônico, raio de hidratação, eletronegatividade, 

etc), bem como pela composição da solução de alimentação.  

De acordo com (Schubert, 1949), a afinidade de um cátion por um trocador 

catiônico aumenta com a sua valência (i.e. monovalente < divalente < trivalente). No 

entanto, para cátions de mesma valência a afinidade é inversamente proporcional ao raio 

de hidratação do cátion. A dependência inversamente proporcional da afinidade com o 

raio de hidratação também é relatada por outros autores (Laus and Fávere, 2011) e 

(Arshadi et al., 2014), no entanto, os autores mencionam que outros fatores podem 

exercer influência sobre a afinidade como, por exemplo, a eletronegatividade, a qual é 

diretamente proporcional à afinidade. 

Considerando os cátions avaliados neste estudo, os raios de hidratação (  ) para 

as espécies metálicas são, respectivamente,         = 4.57 Å,         = 4.30 Å e         

= 4.01 Å (Nightingale, 1959).  
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Neste sentido, os resultados estão de acordo tendo em vista o menor raio de 

hidratação do Pb
2+

 (4.01 Å) em comparação ao Zn
2+

 (4.30 Å), sendo esta propriedade 

inversamente proporcional à afinidade. Tal comportamento pode estar associado à 

maior mobilidade do metal, bem como o acesso à sítios menos acessíveis estericamente 

ao cátion de maior raio de hidratação. 

O ferro, no entanto, apresentou maior afinidade em relação ao zinco mesmo 

possuindo um maior raio de hidratação (4.57 Å). No entanto, deve-se ressaltar este era 

um cátion trivalente (Fe
3+

), desta forma, a maior afinidade observada para o ferro em 

relação ao zinco provavelmente se deve à sua maior carga. 

Além disso, segundo a teoria de ácidos e bases fortes e fracos (hard and soft 

acids and bases - HSAB) definida por Pearson, ácidos fortes são considerados átomos 

aceptores com cargas positivas elevadas, pequeno tamanho, baixa polarizabilidade e 

possuem elétrons das camadas mais externas dificilmente excitáveis. Ácidos fracos, por 

sua vez, são átomos aceptores com cargas positivas moderadas, grande tamanho, alta 

polarizabilidade e possuem elétrons mais externos facilmente excitáveis (Laurence and 

Gal, 2009). Neste sentido, o Fe
3+

 é considerado um ácido forte ao passo que o Zn
2+ 

um 

ácido moderado, portanto, espera-se que a afinidade do ferro seja superior à 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 relação de eletronegatividade destas espécies encontram-se de acordo com as 

afinidades observadas nos ensaios experimentais de remoção de metais pesados em leito 

fixo pela resina catiônica. 

Resinas de troca iônica 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 adsorção-dessorção
1
 foi 

realizado de modo a avaliar a possibilidade de reuso da resina. Na Figura 5.17 são 

apresentados os perfis cinéticos da dessorção dos metais empregando como eluente uma 

solução aquosa de ácido clorídrico (0,1 mol L
-1

). Observa-se para os metais Zn e Pb um 

                                                 

 

 

1
 Nota: O termo ciclo de “adsorção-dessorção”, neste trabalho, não envolve apenas um processo de 

adsorção, dadas as características do sistema, outros fenômenos podem estar envolvidos em um processo 

mais complexo (e.g. troca iônica, complexação, microprecipitação). 
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perfil típico de uma curva de dessorção (Figs. 5.17c-d), isto é, um aumento abrupto 

atingindo um pico de concentração e o posterior decréscimo até atingir o equilíbrio. Por 

outro, a curva cinética da dessorção do íon Fe (Fig.5.17a) apresenta um comportamento 

atípico. Neste caso, dois pontos de máxima concentração foram observados, um 

primeiro pico mais intenso em 2 min seguido por outro pico em 7 min de operação. Para 

os demais metais, portanto, apenas um pico foi observado sendo estes observados, 

respectivamente, com 1 min e 5 min para o Zn e o Pb. 

 

(a) 

 

(b) 

 

(c) 

 

(d) 

 

Figura 5.17. Curvas de dessorção para Fe, Zn e Pb pela resina catiônica 

(Condições experimentais: CHCl = 0,1 mol L
-1

,
 
V = 0,1 L; mads = 0,5 g; Q = 4 mL min

-1
; 

HT = 2 cm). 

 

A ocorrência de dois picos de dessorção observados para o íon Fe pode estar 

associada à diferentes mecanismos de retenção do metal sobre a superfície da resina. 
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Desta forma, acredita-se que além do mecanismo de troca iônica a microprecipitação 

dos íons Fe
3+

 possam ocorrer concomitantemente. 

A retenção de metais em processos sortivos pode ser atribuída à vários 

mecanismos simultâneo de acordo com as condições operacionais como, por exemplo, 

troca iônica, complexação, atrações eletrostáticas e microprecipitação (FOMINA & 

GADD, 2014; GADD et al., 2009; MICHALAK et al., 2013). A microprecipitação é 

um fenômeno que consiste na deposição de um material sobre uma superfície não 

necessariamente envolvendo uma ligação entre o soluto e a superfície, caracterizando-se 

como uma retenção física de metais precipitados na matriz polimérica da resina. 

Segundo Michalak et al., 2013, o pH é um dos fatores preponderantes sobre os 

mecanismos envolvidos no processo, pois este influencia não apenas a dissociação dos 

sítios ativos, o comportamento químico dos íons metálicos em solução, hidrólise, 

complexação (por ligantes orgânicos e/ou inorgânicos), precipitação, mas também 

exerce significativa influência sobre a especiação dos íons em solução. Portanto, o pH 

afeta consequentemente a afinidade dos íons metálicos.  

Observando-se os diagramas de especiação (Fig. 5.10), verifica-se que o íon Fe, 

dentre as espécies estudadas, é o mais suscetível à formação de complexos, mesmo em 

valores de pH mais ácidos. Observa-se na Fig. 5.10a, que o íon Fe pode formar 

complexos a partir de valores de pH próximos à 2, indicando que no pH empregado nos 

ensaios em leito fixo (pH = 5) fenômenos de complexação e precipitação podem ocorrer 

simultaneamente à troca iônica. Com base nos experimentos de dessorção, bem como 

pelos diagramas de especiação, verifica-se que este comportamento não ocorre para o 

zinco e o chumbo. 

 Desta forma, o comportamento de dessorção atípico observado para o íon Fe, o 

qual apresenta dois picos de dessorção corrobora para a existência de múltiplos 

mecanismos responsáveis pelo processo de retenção do íon Fe. Tendo em vista, que 

pelo fato de as espécies de íons Fe estarem retidas por diferentes mecanismos sobre a 

superfície da resina, estas encontram-se ligadas sob diferentes intensidades. 

A curva de dessorção de zinco mostra que o eluente foi eficiente para dessorver 

a espécie retida na resina pelo processo de remoção em PdZn = 72%. Tanto a alta 

porcentagem de dessorção, quanto a liberação desta espécie desde o início do processo 

(1 min – Fig. 5.17c), são indicativos da menor afinidade do zinco pela resina, conforme 

observado nas cinéticas anteriores (Fig. 5.12 e Fig. 5.14), sendo sua transferência para a 

fase líquida (eluente) facilitada (SILVA & BRUNNER, 2006). 
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No que se refere ao chumbo (Fig. 5.17d), verifica-se que a dessorção iniciou 

apenas por volta de 5 min, ou seja, sua saída é mais lenta em comparação aos demais 

metais retidos na resina, porém o eluente foi capaz de dessorver apenas PdPb = 30% 

desse metal. Esse perfil apresentado pelo chumbo indica que essa espécie apresenta 

maior afinidade com os sítios da resina do que os outros metais. 

De maneira geral, comparando-se as porcentagens de dessorção, verificou-se 

valores de PdFe = 71%, PdZn = 72% e PdPb = 30%. Observa-se que nenhuma das 

espécies metálicas foram removidas pelo processo de dessorção completamente, no 

entanto, os teores de dessorção para o íon Fe e o Zn podem ser considerados 

expressivos, indicando um potencial de reutilização da RC em processos cíclicos de 

adsorção-dessorção.  

Além disso, avaliando o processo de dessorção do ferro, zinco e chumbo, foi 

possível concluir que há uma diferença 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 distribuição verifica-se que a menor porcentagem de dessorção do Pb 

está de acordo com a maior afinidade, indicando que o mesmo possui uma interação 

mais forte com a RC. Sequencialmente, o íon Fe possui maior afinidade que o Zn, 

confirmando os teores de dessorção observado para tais metais. Além disso, a ordem de 

afinidade, também pode ser associada aos tempos de picos de dessorção observados 

(Fig. 5.17) para cada uma das espécies metálicas, os quais seguiram uma ordem inversa 

(td,Pb = 5 min, td,Fe = 2 min, td,Zn = 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 

fenômeno, como diferença de concentração, raio de hidratação, valência, 

eletroafinidade, entre outros. O ferro possui carga +3, maior que zinco e chumbo, que 

possui carga +2. Porém o íon chumbo possui maior raio iônico, menor raio de 

hidratação e maior afinidade eletrônica que os dois outros, justificando assim a sua 

afinidade pela resina (SILVA & BRUNNER , 2006). 

É importante ressaltar que, assim como na etapa de remoção, os a eficiência do 

leito pode ainda ser maximizada por meio da manipulação dos parâmetros operacionais, 

como a vazão volumétrica e, ainda, a concentração da solução eluente. Apesar disso, os 
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resultados obtidos demonstram que a possibilidade de aplicação do processo de 

dessorção. 

Na Figura 5.18 são apresentadas as curvas de ruptura obtidas para o processo de 

remoção dos metais em leito fixo pela RC após submetida à dessorção (Reciclo). Este 

experimento de remoção em ciclo foi realizado seguindo o mesmo procedimento e as 

mesmas condições do primeiro processo de remoção.  

 

(a) 

 

(b) 

 

(c) 

 

 

(d) 

 

Figura 5.18. Curvas de ruptura de Fe, Zn e Pb pela resina catiônica (Reciclo). 

(Condições experimentais: CFe,0 = 113 mg L
-1

, CZn,0 = 32 mg L
-1

 CPb,0 = 0,9 mg L
-1

;  

mads = 0,5 g; Q = 4 mL min
-1

; HT = 2 cm; e pH = 5). 

 

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

(Fig 5.18), verifica-se uma modificação no comportamento da curva de ruptura do íon 
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Fe, a qual apresentou um significativo aumento no tempo de ruptura em comparação ao 

primeiro ciclo (tb = 20 min).  

Uma hipótese 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 intermediários com outras espécies, de forma que, estes novos 

complexos podem ter atuado como novos sítios ativos disponíveis para os metais em 

solução (LIANG et al., 2017).  

No entanto, conforme anteriormente mencionado, o rompimento do leito 

observado para o primeiro ciclo possivelmente ocorreu devido à presença de caminhos 

preferenciais. Desta forma, verifica-se que no segundo ciclo, considerando o perfil 

sigmoidal usual para o comportamento do íon Fe, mesmo para a baixa altura do leito 

(HT = 2 cm) a presença dos caminhos preferenciais não 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 comparação ao ciclo anterior, respectivamente, 15 min e 60 min. 

Além disso, no segundo ciclo as curvas de ruptura apresentaram perfis mais próximos a 

um comportamento ideal para as três espécies metálicas, indicando um processo de 

transferência de massa mais eficiente. Assim, a melhora no perfil das curvas de ruptura, 

principalmente do íon Fe, é consequência de um leito mais empacotado, que após o 

ciclo de remoção-dessorção, não haviam mais espaços vazios. 

No que se refere às capacidades de remoção, verificou-se valores muito 

próximos aos observados no primeiro ciclo sendo estas: 1,69 mEq g
-1 

para o íon Fe, 0,19 

mEq g
-1 

para zinco e 4,0×10
-3

 mEq g
-1 

para chumbo. Ou seja, o segundo ciclo 

apresentou a mesma capacidade de remoção do ciclo anterior. A Tabela 5.6 apresenta os 

resultados de capacidade de troca catiônica obtidos para os ciclos empregados para a 

remoção dos metais pela RC em leito fixo. 

 

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

Espécie metálica em solução 1º Remoção (mEq g
-1

) 2º Remoção (mEq g
-1

) 

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 catiônica obtidas no 

primeiro e no segundo ciclo de remoção foram muito similares, sendo ainda o segundo 

ciclo a maior. Como mencionado, a má conformação do leito pode ter levado a 
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formação de caminhos preferenciais na primeira etapa de remoção (primeiro ciclo), e 

com isso a saída de concentração do íon Fe na saída do leito desde os primeiros 

instantes de operação do experimento, pode ter sido uma consequência. Além disso, o 

fato de as capacidades serem tão próximas entre as espécies entre um ciclo e outro, 

comprovam a ordem de afinidade entre cada uma das espécies metálicas (Pb > Fe > Zn) 

e a resina (RC).  

Sendo assim, é possível afirmar que a operação em ciclos de remoção-dessorção 

possui potencial de aplicação para a resina visando a remoção de metais pesados em 

solução, tendo em vista que não houveram perda de capacidade de remoção em ciclos 

subsequentes. Tal resultado impacta sobre a viabilidade técnico-econômica do processo, 

possibilitando o reuso da resina. Além disso, considerando-se que as condições 

operacionais do processo de dessorção ainda poderiam sejam ajustadas, espera-se que 

maiores valores de dessorção sejam obtidos e que novos ciclos sucessivos possam ser 

realizados para um mesmo sistema. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



113 

6. CONCLUSÃO 

 

Com base na caracterização físico-química e elementar do efluente da indústria 

de reciclagem de baterias automotivas, verificou-se um efluente fortemente ácido (pH = 

1), constituído principalmente por variedade de metais pesados acima dos limites da 

legislação de descarte (Fe, Zn, Pb). Quanto à viabilidade dos materiais adsorventes 

estudados, escama de peixe (ES), dolomita (DL) e resina comercial (RC), observou-se 

diferentes capacidades de remoção dos metais pesados (RC > ES > DL), bem como 

capacidades de neutralização da solução ácida, sendo que tanto DL e ES alcançaram os 

padrões de legislação de descarte de pH (5 < pH < 9), diferentemente da RC que, apesar 

de uma excelente capacidade de remoção de metais pesados, não alterou o pH do meio. 

Com base na caracterização, juntamente com os resultados experimentais de remoção, 

verificou-se que, para a RC, a remoção dos metais ocorreu majoritariamente por troca 

iônica. Enquanto que, para ES e DL, vários fenômenos podem governar 

concomitantemente a remoção dos íons metálicos envolvendo fenômenos como a 

adsorção, complexação superficial e precipitação, dependendo das condições 

operacionais do sistema. A caracterização também permitiu observar modificações 

químicas e físicas para todos os materiais, devido ao caráter extremamente ácido do 

meio, o qual ocasionou a hidrólise e a lixiviação dos componentes e, consequentemente, 

a geração de lama química. Nesse sentido, visando um efluente tratado de melhor 

qualidade e, conjuntamente, uma menor geração de lama, propôs-se o emprego de 

processos híbridos aplicando combinações destes materiais adsorventes (DL-ES e DL-

RC), os quais basearam-se em testes de remoção em função do pH verificando-se a 

condição mais adequada para o biossorvente (pH = 3) e a resina (pH = 5). Dentre os 

processos híbridos avaliados, a configuração DL-RC, na qual foi empregada uma massa 

de dolomita suficiente para atingir o pH = 5 (neutralização) e a, posterior, utilização da 

RC (troca iônica), apresentou maiores porcentagens de remoção dos metais atingindo, 

respectivamente, 99, 73 e 100% para os íons Fe, Zn e Pb. Além disso, o emprego do 

processo híbrido DL-RC caracterizou-se por uma maior estabilidade química e 

mecânica da RC devido à pré-neutralização promovida pela DL, consequentemente, 

gerando uma menor quantidade lama química ao final do processo. Posteriormente, a 

aplicação do processo híbrido DL-RC foi, também, avaliada em leito fixo, o qual 

apresentou elevado potencial de remoção incluindo a possibilidade de reuso da resina 
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em processos de adsorção-dessorção. Com base nos resultados de remoção dos íons 

metálicos em sistema multicomponente em leito fixo, juntamente com os ensaios de 

dessorção, identificou-se afinidades distintas de cada espécie com a resina (Pb > Fe > 

Zn), associadas às propriedades de cada metal como raio de hidratação, valência e 

eletroafinidade. Tendo em vista a possibilidade de dessorção dos metais e, consequente, 

regeneração da resina, bem como a recuperação dos metais pesados e diminuição do 

volume do efluente indica o elevado potencial do processo híbrido DL-RC. Além disso, 

considerando a possibilidade do uso da RC em reciclo, na qual atingiu-se capacidades 

de remoção similares ao ciclo anterior, alcançando-se, portanto, níveis de descarte de 

legislação tanto em termos de concentração de metais pesados quanto em termos de pH 

evidenciou o potencial técnico-econômico para o mesmo. No entanto, observou-se que 

as condições operacionais do leito fixo como a altura do leito e vazão volumétrica ainda 

podem ser otimizadas para maximizar a eficiência de transferência de massa no leito. 

No geral, com base nos resultados obtidos nesse trabalho, verifica-se que a associação 

entre DL e RC em processo híbrido, apresentam notável potencial na neutralização e 

tratamento de metais pesados provenientes da indústria de reciclagem de baterias. Desta 

forma, considera-se viável, portanto, o uso cooperativo desses materiais, avaliando-se 

parâmetros de relação custo-benefício, bem como técnico-operacional do processo.  
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7. SUGESTÕES PARA TRABALHOS FUTUROS  

 

 Avaliação dos parâmetros operacionais (altura do leito e vazão 

volumétrica) em sistema leito fixo na configuração DL-RC para remoção 

de metais visando a otimização da eficiência do leito; 

 Aplicação do processo híbrido DL-RC em leito fixo no efluente real 

industrial; 

 Avaliação comparativa do processo híbrido DL-ES em leito fixo para a 

solução multicomponente de íons Pb, Zn e Fe; 

 Análise de custos e da viabilidade do processo híbrido proposto. 
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