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RESUMO 

 

A incidência de novas doenças necessita a fabricação de compostos 

farmacêuticos altamente resistentes e eficazes para a saúde animal e humana. 

Esse aspecto, aliado ao tratamento inadequado dos resíduos gerados por essa 

atividade, prejudica o meio ambiente e pode afetar, consequentemente, a 

população. Nesse contexto, o objetivo deste trabalho foi avaliar a remoção do 

fármaco ciprofloxacina (CIP) de soluções aquosas utilizando a resina catiônica 

SupergelTM SGC650H empacotada em coluna de leito fixo. Para tanto, a 

caracterização da resina foi realizada pelas técnicas de picnometria a gás hélio, 

fisissorção de nitrogênio, sedimentometria de raios X, microscopia eletrônica de 

varredura (MEV), espectroscopia de energia dispersiva de raios X (EDX) e ponto 

de carga zero (pHPCZ). Inicialmente, foram realizados experimentos em sistema 

fechado e batelada para avaliar o efeito do pHinicial da solução. Após isso, 

realizaram-se os experimentos de equilíbrio. Por fim, foram obtidas as curvas de 

ruptura em leito fixo sob diferentes vazões volumétricas e alturas do leito, 

definidas a partir de um planejamento experimental do tipo delineamento 

composto central rotacional (DCCR) e utilizando modelagem matemática 

fenomenológica. A caracterização apresentou baixa quantidade de poros na 

estrutura da resina e a análise do pHPCZ indicou que o ponto de carga zero da 

resina foi 2,68. Os testes de pH mostraram que a maior capacidade de remoção 

da CIP foi alcançada para valores de pH abaixo de 6. Na análise dos resultados 

de equilíbrio, foi possível verificar que o modelo de Langmuir foi o que melhor se 
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ajustou aos dados experimentais obtidos em sistema fechado e batelada, 

fornecendo os valores de 510,64 mg g-1 e 1,93 L mg-1 para os parâmetros qmáx e 

bL, respectivamente. Nos ensaios em coluna de leito fixo, a maximização da 

eficiência da coluna em função de suas variáveis testadas, foi obtida para vazão 

volumétrica de 3,8 cm3 min-1 e altura do leito de 15,2 cm (81,5%). Paralelamente, 

notou-se que o modelo cinético que considera a etapa de adsorção na superfície 

(AS) como limitante do processo, conseguiu descrever de forma satisfatória os 

resultados obtidos em coluna. De forma geral, o trabalho conseguiu identificar 

uma alta capacidade de remoção do fármaco ciprofloxacina com a utilização da 

resina SGC650H. Além disso, apresentou resultados satisfatórios na previsão da 

eficiência da coluna a partir da modelagem matemática fenomenológica utilizada. 

Com isso, observa-se uma nova perspectiva no tratamento deste composto 

fármaco e a possível aplicação do método em larga escala. 

 

Palavras-chave: Ciprofloxacina, resina de troca iônica, coluna de leito fixo, 

modelagem matemática fenomenológica. 
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ABSTRACT 

 

The incidence of new diseases demands the fabrication of highly resistant and 

efficient pharmaceutical compounds for human and animal health. This aspect, 

along with the inadequate treatment of wastes generated by this activity, damages 

the environment and may consequently affect the population. In this sense, the 

objective of this study was to evaluate the removal of ciprofloxacin drug (CIP) of 

aqueous solutions by using the cationic resin SupergelTM SGC650H packed in a 

fixed bed column. Therefore, the characterization of the resin was performed by 

techniques of gas helium pycnometer, nitrogen physisorption, X-ray 

sedimentometry, scanning electron microscopy (SEM), energy dispersive X-ray 

spectroscopy (EDS) and point of zero charge (pHPZC). Initially, closed system and 

batch experiments were conducted to evaluate the effect of solution pHinitial. 

Afterwards, equilibrium experiments were performed. Finally, it was obtained the 

breakthrough curves in fixed bed in different volumetric flow rates and heights of 

the bed, defined by a central composite experimental design (CCD) and by using 

phenomenological mathematical modeling. The characterization demonstrated a 

low amount of pores on the structure of the resin and the analysis of pHPZC 

indicated that the point of zero charge of the resin was 2.68. The pH tests showed 

that the higher CIP removal capacity was achieved at pH values below 6. In the 

analysis of the equilibrium results, it was verified that the Langmuir model showed 

the best fit to the experimental data obtained in a closed and batch system, 

providing the values of 510.64 mg g-1 and 1.93 L mg-1 to qmáx and bL estimated 
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parameters, respectively. In the fixed bed column tests, the maximum efficiency of 

the column as a function of the studied operational variables was obtained for 

volumetric flow rate of 3.8 cm3 min-1 and bed height of 15.2 cm (81,5%). In 

addition, it was observed that the kinetic model that considers the adsorption step 

on the surface (AS) as rate-limiting step of the process satisfactorily described the 

results obtained in column. In general, the work was able to identify a high removal 

capacity the ciprofloxacin drug by using the SGC650H resin. Finally, the study 

presented satisfactory results in the prediction of column efficiency from the 

phenomenological mathematical modeling used. With this, a new perspective is 

observed in the treatment of this drug compound and the possible application of 

the large-scale method. 

 

Keywords: Ciprofloxacin, ion exchange resin, fixed bed column, phenomenological 

mathematical modeling. 

 



1 
 

1 INTRODUÇÃO 

 

Com o surgimento de novos tipos de doenças, acabou sendo necessária a 

procura por substâncias capazes de garantir à população uma saúde adequada. 

Para isso, a indústria farmacêutica vem estudando e testando novos compostos 

que auxiliem no tratamento dos mais variados tipos de morbidades. 

Como todos os processos industriais, a fabricação de medicamentos 

resulta na geração de resíduos, que podem ser derivados diretamente da fonte, 

como também a partir da sua utilização pelos seres humanos ou animais. Isso 

ocorre pelo fato de que quando o medicamento é ingerido, ele entra em contato 

com o organismo e libera o princípio ativo responsável por agir no local do 

tratamento, porém, parte deste medicamento acaba não sendo absorvido e 

excretado via fezes/urina. No caso dos animais, o rejeito gerado é carreado 

diretamente até corpos hídricos superficiais ou subterrâneos. Para os seres 

humanos, esse resíduo chega às estações de tratamento de esgoto (ETE’s) e, 

devido à ineficiência dos métodos convencionais utilizados para tratar efluentes 

contendo fármacos, os mesmos são lançados sem o devido controle nos corpos 

hídricos, contaminando-os. 

Uma vez que aconteça a contaminação do corpo hídrico, a população fica 

vulnerável a sofrer as respectivas consequências. Isso porque, a partir da 

distribuição de água ou até mesmo do contato direto, o homem pode interagir com 

esses compostos nocivos e altamente resistentes, e ter sua saúde prejudicada. 

Por se tratarem de poluentes emergentes, a disposição de resíduos 

fármacos no meio ambiente vem ganhando atenção da comunidade científica. 

Apesar de possuírem elevado potencial tóxico, os efeitos desse tipo de poluentes 

no meio ambiente ainda são pouco conhecidos. Logo, os poluentes emergentes 

acabam não sendo encontrados em programas de monitoramento dos órgãos de 

meio ambiente e saúde, tampouco em normativas ou legislações de controle 

ambiental (ZHANG et al., 2009; RQI, 2016). Segundo a Resolução CONAMA 

358/2005, que dispõe sobre o tratamento e disposição final dos resíduos de 

serviço de saúde, resíduos que podem causar risco à saúde pública por sua 

toxicidade se enquadram no grupo B. Porém, as legislações ambientais que 

especificam a quantidade máxima permitida de contaminantes em corpos hídricos 
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ainda não têm estabelecido parâmetros para os fármacos, o que dificulta a 

fiscalização para esse resíduo. Com isso, métodos de remoção desses 

compostos das águas residuais devem ser estudados a fim de garantir que os 

resíduos fármacos sejam adequadamente tratados e dispostos. 

Entre os vários compostos farmacêuticos, destacam-se os antibióticos. 

Esses são responsáveis pelo combate de inúmeros tipos de infecções e vem 

sendo utilizados de forma bastante ampla pela população. Os antibióticos são 

classificados em grupos, sendo o das fluoroquinolonas considerado o mais 

relevante no âmbito ambiental. Neste grupo encontra-se a ciprofloxacina (CIP), 

antibiótico cuja característica principal é a alta capacidade de tratar infecções. 

Paralelamente, a CIP possui alta toxicidade e baixa biodegradabilidade, 

impactando de forma negativa o ambiente quando disposta inadequadamente 

(GITHINJI et al., 2011; KARTHIKEYAN & MEYER, 2006; LINDBERG et al., 2006; 

VASCONCELOS et al., 2009). Logo, deve-se fazer um tratamento prévio no 

efluente contaminado para que não ocorra o contato da CIP com o meio 

ambiente. Para isso, surgem algumas técnicas comumente encontradas, como o 

tratamento físico/químico e o biológico, e a partir de processos menos comuns e 

mais elaborados, como, por exemplo, os processos oxidativos avançados 

(POA’s). 

Apesar de possuírem grande reconhecimento no campo da pesquisa e 

altos índices de aplicação a nível industrial para o tratamento de efluentes 

contendo compostos orgânicos e inorgânicos, as técnicas físico/químicas e 

biológicas não apresentam boa eficiência na remoção de resíduos fármacos. Já 

os chamados POA’s possuem alta capacidade de degradação desses compostos, 

porém apresentam maior viabilidade econômica para concentrações mais 

elevadas de poluentes, e muitas vezes, acabam gerando intermediários 

indesejáveis. Tendo em vista que a CIP é encontrada em baixas concentrações 

no meio, mecanismos como adsorção e troca iônica surgem como boas 

alternativas de tratamento, podendo ser empregados como uma espécie de 

polimento final do processo. 

A adsorção é uma técnica amplamente utilizada no tratamento de águas 

residuárias e consiste na aderência de espécies em solução nos sítios ativos 

livres do material utilizado como adsorvente. Por outro lado, a troca iônica vem 
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sendo utilizada mais recentemente, e difere da adsorção pelo fato de possuir o 

sítio ativo previamente ocupado por uma espécie química que deixa o sítio 

durante o processo. Nesse caso, ocorre a simples troca entre espécies ionizadas 

de mesmo caráter eletrostático entre o adsorbato e o adsorvente. Para a 

aplicação das técnicas de adsorção e/ou troca iônica, necessita-se definir o sólido 

que será utilizado como adsorvente. Nesse contexto, observa-se a resina 

catiônica SupergelTM SGC650H, caracterizada pelo grupo funcional ácido 

sulfônico e trocadora o íon H+ quando em contato com uma espécie carregada 

positivamente. 

A utilização de resinas de troca iônica para remoção de compostos 

indesejáveis da água, em colunas de leito fixo, vem sendo bastante estudada. 

Este sistema permite a operação em fluxo contínuo e possibilita a regeneração do 

leito após sua saturação, características relevantes do processo quando avaliada 

sua aplicação em escala real. Entretanto, o ajuste das variáveis envolvidas em um 

sistema de coluna de leito fixo é complexo e exige uma série de testes 

experimentais. Com isso, surge a importância de se aplicar modelos matemáticos 

que representem de forma válida o processo de remoção de um determinado 

componente em coluna e, assim, facilitar o desenvolvimento do estudo sem que 

seja comprometida a confiabilidade dos resultados. 

Algumas variáveis possuem efeito direto no desempenho do tratamento em 

coluna de leito fixo. A vazão volumétrica, por exemplo, é responsável por controlar 

o tempo de residência do soluto no leito. Nesse caso, valores elevados induzem 

um curto tempo de contato, muitas vezes inferior ao necessário para o tratamento. 

Por outro lado, vazões muito baixas podem aumentar a resistência à transferência 

de massa externa e desfavorecer o processo. Da mesma forma, a altura do leito 

afeta diretamente o tempo de residência na coluna, de modo que maiores alturas 

aumentam o contato da solução com o material. Porém, alturas de leito muito 

elevadas podem gerar uma elevada queda de pressão, o que afeta de modo 

negativo a eficiência desta coluna. 

Sendo assim, o trabalho em questão busca maximizar a eficiência da 

coluna de leito fixo na remoção da CIP, de uma solução aquosa, a partir do ajuste 

das variáveis vazão volumétrica e altura do leito, utilizando análise estatística 

aliada à modelagem matemática fenomenológica, bem como estudar o processo 
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de transferência de massa envolvido no sistema. Com isso, visa avaliar a 

capacidade e o potencial de remoção da CIP de águas residuais a partir da resina 

SGC650H em coluna de leito fixo. 
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2 OBJETIVOS 

 

2.1 Objetivo geral 

 

Avaliar a remoção do fármaco ciprofloxacina de uma solução aquosa 

utilizando uma resina catiônica (SupergelTM SGC650H) empacotada em coluna de 

leito fixo. 

 

2.2 Objetivos específicos 

 

 Realizar a caracterização física, química e morfológica da resina 

SGC650H; 

 Avaliar o efeito do pHinicial da solução no processo de remoção da CIP; 

 Identificar os mecanismos de transferência de massa envolvidos no 

processo; 

 Definir as melhores condições de vazão volumétrica e altura do leito a fim 

de maximizar a eficiência da coluna de leito fixo, utilizando análise 

estatística aliada à modelagem matemática fenomenológica. 
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3 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

3.1 Recursos hídricos e efluentes 

 

A água é um bem de valor econômico, político e social, essencial para a 

vida e para a manutenção dos ecossistemas. A vida nas mais diversas formas só 

é possível a partir dela. Também possui papel fundamental na natureza, onde 

atua como um agente regulador térmico e é responsável pela manutenção da 

umidade do ar. 

Estatísticas comprovam que 70% da superfície do planeta é constituída de 

água. Porém, desta quantia somente 2,5% são de água doce, e destes, cerca de 

98% está na forma de água subterrânea. Isto significa dizer que a parcela de 

água facilmente disponível e própria para consumo, a superficial, corresponde à 

apenas 0,05% do total. O Brasil possui aproximadamente 12% dessa pequena 

quantia de água doce disponível na superfície terrestre (BRASIL, 2016). 

Esse recurso natural é utilizado em larga escala pelo homem em diversas 

atividades. Na sociedade atual, surgem diariamente novas possibilidades para o 

uso dos recursos hídricos que além de pessoais, têm grande importância no 

desenvolvimento de diversas atividades econômicas. Sua finalidade vai desde a 

água para beber até a água empregada no processo produtivo ou ainda na 

diluição e transporte de despejos. Todas essas atividades demandam qualidades 

e quantidades distintas de água e consequentemente alteram as características 

dos recursos hídricos receptores (SOUZA, 2016). A agricultura é a atividade que 

utiliza maior quantidade da água, em média, no mundo, 67%. Seguida pela 

indústria com 23% e do abastecimento público com 10% (BRASIL, 2016). 

A partir das décadas de 70 e 80, a sociedade passou a dar uma atenção 

maior ao consumo indevido da água. Isso aconteceu como resposta às ameaças 

naturais a que estaria sujeita se não mudasse a forma de considerar o uso dos 

recursos hídricos. Desde então, com o surgimento comissões interministeriais, a 

qualidade das águas passou a ser avaliada e a minimização dos riscos nas ações 

humanas tornou-se um comprometimento (MORAES & JORDÃO, 2002). Os 

maiores impactos causados estão relacionados, inicialmente, ao seu elevado 
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consumo, que ultrapassa a possibilidade de reabilitação pelo sistema ecológico. 

Aliado a isso, a qualidade das águas é prejudicada pelo aumento da população, 

que produz um incremento na industrialização, no uso de agrotóxicos na 

agricultura e no uso inadequado do solo e da água. Com isso ocorre um aumento 

na geração de produtos residuais em quantidades maiores do que as que podem 

ser integradas ao ciclo natural de nutrientes. Esses fatores permitem afirmar que 

as águas retornam com qualidade inferior aos corpos d’água de que foram 

retirados, o que prejudica sua qualidade (MORAES & JORDÃO, 2002; ABC, 

2010). 

Devido ao conjunto destes fatores, a crise hídrica já se faz presente no 

mundo, e alguns países como o Brasil já enfrentam seu impacto (SABESP, 2015). 

Para sanar esse problema, a proteção da qualidade da água é respaldada pela 

Legislação Brasileira, entretanto, a falta de fiscalização e de monitoramento da 

emissão de efluentes, resíduos e esgotos pode comprometer a disponibilidade de 

água para as futuras gerações (BRASIL, 2016). 

Os principais responsáveis pela contaminação direta dos recursos hídricos 

são os efluentes industriais. Isso ocorre devido a seus despejos indevidos e sem 

tratamento prévio eficaz. Como se tratam de matrizes diferentes e muitas vezes 

complexas, os efluentes necessitam de diversos processos, dependendo de sua 

característica, aplicados de forma sequencial ou em conjunto para remover e/ou 

degradar os contaminantes. Dentre as fontes industriais de poluição hídrica, os 

resíduos da indústria de fármacos vêm se destacando devido a sua elevada 

demanda de consumo e por apresentar matrizes muito persistentes no meio 

ambiente. Estudos têm sido realizados sobre a questão da exposição ao risco 

ambiental dos produtos farmacêuticos e da avaliação do seu real risco ambiental 

(SANTOS & HOMEM, 2011; GRUNG et al., 2008; LINDBERG et al., 2007). 

 

3.2 Fármacos 

 

A cada ano que passa, a indústria farmacêutica vem crescendo e se 

consolidando no mercado. Apesar da literatura normalmente não divulgar a 

produção exata de insumos e medicamentos farmacêuticos, sabe-se que 
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toneladas de medicamentos são produzidas por ano e aplicadas na medicina 

humana e veterinária (BILA & DEZOTTI, 2003). Em uma revisão realizada por 

GIGER (2002), foram encontradas cerca de 100 mil substâncias químicas 

diferentes na União Europeia, das quais 30 mil são comercializadas em 

quantidades superiores a uma tonelada por ano. 

A ampla utilização de produtos farmacêuticos na aquicultura e na pecuária, 

na medicina humana e veterinária, bem como sua contínua automedicação sem o 

devido controle, surgem como os principais motivos do aumento acelerado da 

utilização de fármacos (BUTH, 2009). Essa aplicação pode ser efetivada de três 

diferentes formas: tópica (inalação e aplicação na pele), interna (oral), ou 

parenteral (injeções ou infusões). Após o uso destes, as moléculas são 

absorvidas pelo organismo, metabolizadas e então excretadas do corpo 

(BAPTISTUCCI, 2012). Na Figura 3.1 são apresentadas as possíveis rotas do 

fármaco no ambiente, desde sua geração até seu destino final. 

 

 

Figura 3.1. Rota do fármaco no ambiente. 
Fonte: Adaptado de BILA & DEZOTTI, 2003. 
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Tanto pelo efluente gerado na produção quanto pelos rejeitos dos 

organismos medicados, os fármacos constituem não somente um problema de 

saúde pública, mas também surgem como potenciais poluidores dos 

ecossistemas. A presença destes compostos no meio ambiente ocasiona 

problemas relacionados a processos fisiológicos anormais na reprodução de 

espécies animais e vegetais, como a perturbação sexual de peixes e a 

mutagenicidade para diversos organismos vivos (BAGATINI et al., 2009; 

NOGUEIRA & JARDIM, 1998; WOODLING et al., 2006). 

A introdução de substâncias farmacologicamente ativas no ambiente, 

provindas da excreção humana ou animal, na forma não metabolizada ou como 

um metabólito ativo, acaba alcançando os corpos hídricos receptores (AMÉRICO 

et al., 2013). Segundo Mulroy (2001), foi determinado que cerca de 50% a 90% de 

uma dosagem de fármaco é excretada sem nenhuma alteração e persiste no meio 

ambiente. 

A disposição de resíduos fármacos no meio ambiente tem ganhado 

atenção da comunidade científica por serem compostos com características de 

poluentes emergentes, ou seja, com elevado potencial tóxico, porém efeitos 

pouco conhecidos no meio ambiente. Este tipo de poluente ainda não está nos 

programas de monitoramento dos órgãos ambientais e de saúde, logo, não possui 

normativas ou legislações de controle ambiental (RQI, 2016; ZHANG et al., 2009). 

A resistência à degradação, característica presente nos fármacos, dificulta sua 

completa e eficiente remoção das estações de tratamento de águas residuais, ou 

estações de tratamento de esgoto (ETE’s). Com isso, é evidente que se o 

fármaco atingir as águas superficiais, a probabilidade de alcançar as fontes de 

água potável é grande (GEBHARDT & SCHRODER, 2007; MCARDELL et al., 

2003; STUMPF et al., 1999). 

Outro ponto importante acerca da exposição ambiental por fármacos é que 

estes são planejados para que tenham boa estabilidade no meio, o que lhes 

confere, somado a outras propriedades físico-químicas, uma elevada tendência a 

bioacumulação. Segundo dados levantados por Sorensen et al. (1998), um 

percentual de 30% dos fármacos desenvolvidos é lipofílico, ou seja, apresenta 

hidrossolubilidade menor que 10%, sedimentando-se em ambientes aquáticos ou 

transferindo-se para a fase biótica. Logo, grande parte desses compostos, apesar 
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de não atingir a população de forma direta, acaba afetando o meio ambiente de 

outras formas. 

A ocorrência de fármacos em cursos d’água constitui ameaça potencial aos 

organismos aquáticos e à saúde pública. E os esgotos domésticos representam 

uma importante rota de contaminação dos ambientes aquáticos, devido ao fato de 

que apenas um pequeno grupo de tais compostos é removido satisfatoriamente 

nos sistemas de tratamento de esgoto ditos convencionais, que empregam 

processos biológicos (AQUINO et al., 2013). 

Segundo Andreozzi et al. (2004), processos naturais como biodegradação 

e degradação abiótica são os responsáveis pela eliminação dos fármacos 

presentes no meio ambiente. Porém, a biodegradação e a degradação abiótica 

não são totalmente eficazes, pois ainda há uma série de compostos que 

persistem e acabam sendo lançados diretamente em corpos hídricos. Com isso, 

alguns produtos farmacêuticos provenientes da indústria, de efluentes 

hospitalares e domésticos, acabam não sendo completamente removidos em 

ETE’s e chegam aos recursos hídricos, causando uma série de efeitos eco 

toxicológicos (VASCONCELOS et al., 2009). 

Um grupo de fármacos são os antibióticos, compostos naturais ou 

sintéticos com capacidade de inibir o crescimento ou causar morte de agentes 

bacterianos. Os bactericidas são capazes de causar a morte de bactérias, os 

bacteriostáticos são capazes de inibir o crescimento microbiano. A utilização 

indevida destes compostos acarreta consequências negativas como o 

aparecimento de bactérias resistentes (GUIMARÃES et al., 2010). Quando 

ingeridos, os antibióticos alcançam a corrente sanguínea e parte do que foi 

ingerido faz ligações protéicas. A fração livre do antibiótico mantém sua atividade 

antibacteriana. A eliminação desses compostos pelo organismo é realizada por 

meio dos rins e do fígado, e algumas também pelo pulmão, trato gastrointestinal 

ou pela pele. As substâncias não absorvidas são eliminadas pelas fezes e/ou 

urina (ANVISA, 2015). Possuem característica de persistência e cumulatividade 

no meio. Isso significa que eles podem se acumular no solo após a sua deposição 

e depois disso migrar para ambientes aquáticos a partir de processos como a 

lixiviação alcançando, assim, os aquíferos (NUNES, 2010). 
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Muitos antibióticos utilizados na indústria são fracamente absorvidos no 

intestino, o que resulta em uma excreção de cerca de 30-90% do composto na 

sua forma original (SARMAH et al., 2006). Com isso, uma vez que o antibiótico é 

inserido no ambiente, sua presença em solos e águas podem induzir resistências 

bacterianas em patógenos, destruir microorganismos, e quebrar comunidade 

microbiana na natureza, e até mesmo prejudicar os animais e os seres humanos 

pelas cadeias alimentares (DAUGHTON & TERNES, 1999; SORENSEN et al., 

1998). 

Estimativas comprovam que aproximadamente 55% de todos os 

microorganismos apresentam resistência a, pelo menos, um tipo de antibiótico 

(GIL & MATHIAS, 2005). Ash e Iverson (2004) identificaram bactérias resistentes 

a um grupo de antibióticos em rios dos EUA, fenômeno que pode ter ocorrido 

devido à presença desses compostos nos ambientes aquáticos, mesmo em 

baixas concentrações. 

 

3.2.1 Ciprofloxacina (CIP) 

 

A ciprofloxacina (CIP) é um antibiótico desenvolvido na Alemanha pela 

empresa BAYER AG, e possui fórmula molecular C17H18FN3O3 e massa molecular 

331,4 g mol-1. Pertence ao grupo das fluoroquinolonas e é amplamente utilizada 

em tratamento de infecções urinárias, respiratórias, gastrointestinais e infecções 

de pele, ossos e articulações. O cloridrato de ciprofloxacina (CIP (HCl)), sal 

encontrado para a CIP, tem registro no Chemical Abstracts Service (CAS) com o 

número 86393-32-0, NCM 2933.5919, DCI 5446 e DCB 1463-02-0. É descrito 

como um pó cristalino amarelo claro, ligeiramente higroscópico. Sua fórmula 

empírica é C17H18FN3O3·HCl.H2O e sua massa molecular é de 385,5 g mol-1. O 

CIP (HCl) é solúvel em água, levemente solúvel em metanol, muito pouco solúvel 

em etanol e praticamente insolúvel em acetona, diclorometano e em acetato de 

etila (PATRICK, 1995; TAVARES, 1996). Na Figura 3.2 é apresentada a estrutura 

molecular da CIP em 2D (a) e 3D (b). Verifica-se que a molécula possui diâmetros 

longitudinal e lateral de aproximadamente 1,318 nm e 0,803 nm, respectivamente. 
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Figura 3.2. Estrutura molecular da CIP em 2D (a) e 3D (b). 
Fonte: Adaptado de MOLVIEW, 2017. 

 

Conforme pode ser observado na Figura 3.3, a CIP possui dois sítios 

protonados que determinam suas constantes de dissociação (pKa). O primeiro 

sítio corresponde à molécula de ácido carboxílico com pKa1 = 5,90, e o segundo 

sítio corresponde à um grupo básico da amina terciária com pKa2 = 8,89 (JALIL et 

al., 2015). Logo, dependendo da faixa de pH que se encontra a solução de CIP, 

esta apresenta-se carregada por três espécies diferentes. Isto pode influenciar 

significativamente na técnica utilizada para a remoção deste composto, como, por 

exemplo, a capacidade de adsorção e os mecanismos envolvidos no processo. 

 

 

Figura 3.3. Diagrama de especiação da CIP em função do pH da solução. 
Fonte: Adaptado de JALIL et al., 2015. 

 

Outro fator importante a se avaliar é a solubilidade da CIP em função do pH 

da solução, visto que este parâmetro influencia na alteração da molécula e, com 

isso, pode facilitar a precipitação do composto. Essa análise é apresentada na 
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Figura 3.4, em que valores de solubilidade mais baixos foram obtidos na região de 

pH próxima a 7,5. Isso ocorre devido à molécula apresentar três espécies 

diferentes nesta gama de pH, entre 5,9 (pKa1) e 8,89 (pKa2), sendo a espécie 

zwitteriônica1 a menos solúvel devido a sua carga neutra. Nos valores de pH mais 

baixos, as espécies CIP+ solúveis estão presentes e seu percentual diminui 

gradativamente do pH 3 ao 5,9. Da mesma forma, a CIP tornou-se mais solúvel 

com o aumento do pH acima de 8,89 devido à presença de espécies CIP-. O 

estudo confirma que a CIP é mais solúvel quando a sua molécula comporta-se 

como um íon (cátion ou ânion), o que só ocorre a um valor de pH diferente de 7,5 

(JALIL et al., 2015). 

 

 

Figura 3.4. Solubilidade da CIP em função do pH. 
Fonte: Adaptado de JALIL et al., 2015. 

 

Segundo estudo de Schwabe e Paffrath (2011), no ano de 2010 a CIP foi 

prescrita na ordem das 18,7 milhões de doses diárias definidas (DDD) na 

Alemanha, aproximadamente 6,2% a mais que no ano de 2009. Da mesma forma, 

a CIP aparece como sendo um dos antibióticos mais utilizados no Hospital da 

Universidade Federal de Santa Maria (HUSM) do Rio Grande do Sul, Brasil. Seu 

consumo total é estimado em cerca de 6,5 kg ano-1 (MARTINS et al., 2008). 

                                                             
1
 Espécie zwitteriônica: um composto químico eletricamente neutro, mas que possui cargas 

positivas e negativas em diferentes átomos. 



14 
 

Avaliando o quesito econômico, em novembro de 1999, o valor global anual de 

vendas CIP ultrapassou 1,3 bilhão de dólares (PICÓ & ANDREU, 2007). 

Esse consumo acelerado do fármaco incentivou novos estudos a investigar 

o seu destino final no ambiente. O Serviço Geológico dos Estados Unidos, na 

primeira pesquisa nacional de reconhecimento de contaminantes orgânicos 

emergentes, considerou a CIP como uma das fluoroquinolonas mais 

frequentemente encontradas no meio ambiente (KOLPIN et al., 2002). Na China, 

concentrações de CIP na faixa de 110 a 130 ng L-1 foram medidas na corrente 

principal do Rio Haihe (LUO et al., 2011). Em uma análise realizada a partir de 

efluentes de uma indústria farmacêutica da Índia, foram detectadas 

concentrações de CIP entre 28 e 31 mg L-1, valores estes, que excedem mais de 

mil vezes a toxicidade para algumas bactérias (LARSSON et al., 2007). 

Os principais impactos ecológicos causados por antibióticos sintéticos, 

como a CIP, estão relacionados com sua capacidade de inibir processos 

ecológicos essenciais mediados por microorganismos, como regeneração de 

nutrientes, ciclos de carbono e nutrientes e degradação de poluentes (REGINATO 

& LEAL, 2010). Segundo Lapworth et al. (2012), a presença de antibióticos como 

a CIP em ambientes pode causar sérios danos ao ecossistema e à saúde humana 

pela indução de crescimento de bactérias resistentes aos antibióticos, mesmo em 

baixa concentração. 

Devido aos efeitos tóxicos que provoca e sua alta estabilidade, a CIP 

demonstra ser um dos antibióticos mais prejudiciais ao meio ambiente. Por isso, é 

imprescindível que ela não persista no ambiente e não seja descartada sem 

tratamento prévio eficiente, razão pela qual a sua remoção tem sido objeto de 

estudo por diferentes técnicas. 

 

3.3 Legislação 

 

Segundo a NBR 10004/2004, que classifica os resíduos sólidos, 

provenientes de fármacos são considerados como Resíduos Classe I (Perigosos). 

Nesse grupo, os resíduos apresentam risco à saúde pública e/ou ao meio 

ambiente, e caracterizam-se por ter uma ou mais das seguintes propriedades: 
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inflamabilidade, corrosividade, reatividade, toxicidade e patogenicidade (ABNT, 

2004). 

A legislação responsável pelos resíduos hospitalares no Brasil não é 

específica no que diz respeito aos antibióticos. Encontra-se apenas nas 

resoluções n° 358 e n°430 do Conselho Nacional de Meio Ambiente e RDC n° 306 

da Agência Nacional de Vigilância Sanitária, que os efluentes hospitalares 

líquidos, para serem lançados na rede pública de esgoto ou em corpo receptor, 

devem atender às diretrizes estabelecidas pelos órgãos ambientais, gestores de 

recursos hídricos e de saneamento (ANVISA, 2004; CONAMA, 2005; CONAMA, 

2011). Porém, não existem parâmetros a serem obedecidos, logo, há uma 

deficiência quanto às normas ambientais e isso deveria ser revisto pelos órgãos. 

Por se tratarem de poluentes emergentes e terem seus efeitos ainda pouco 

conhecidos quando dispostos no meio, os resíduos fármacos não se incluem em 

programas de monitoramento dos órgãos ambientais e, logo, não existem 

legislações específicas para o seu controle. Portanto, pelos perigos que a 

negligência no tratamento dos resíduos farmacêuticos apresenta, percebe-se que 

existe uma grande lacuna na legislação ambiental, a qual deveria, no mínimo, 

estabelecer limites máximos de concentração de fármacos para o seu lançamento 

(ZHANG et al., 2009; RQI, 2016). 

 

3.4 Tratamento de efluentes contendo fármacos 

 

Atualmente, o processo de tratamento de efluentes aplicado nas indústrias 

farmacêuticas é feito a partir de um tratamento físico-químico com posterior 

tratamento biológico. Primeiramente, acontece a remoção de sólidos em 

suspensão e materiais coloidais por processos físicos, como sedimentação, 

filtração, e químicos como coagulação e floculação. Neste processo os 

contaminantes não são eliminados, e sim, permanecem na fase sólida do 

efluente. Na segunda etapa, a matéria orgânica presente é degradada, servindo 

de substrato para o crescimento dos microorganismos utilizados, que podem ser 

aeróbios ou anaeróbios (BAPTISTUCCI, 2012). Como pode ser observado, na 
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maioria dos casos o fármaco acaba não sendo eliminado do efluente e lançado de 

forma indevida ao corpo receptor. 

Outra forma de contaminação provém do medicamento que acaba sendo 

eliminado pelo organismo e atinge as redes de coleta de esgoto. Nesse caso, as 

estações de tratamento de esgoto (ETE’s) normalmente empregam processos 

biológicos como principal tecnologia e, em poucos casos, utilizam técnicas 

complementares de tratamento. Dessa forma, as unidades da ETE’s são 

projetadas para reduzir a carga de poluentes orgânicos e, eventualmente, 

nutrientes e microrganismos patogênicos, não objetivando especificamente a 

remoção de fármacos presentes no esgoto sanitário. Qualquer remoção desses 

compostos que possa ocorrer é fortuita e inerente ao processo de tratamento 

(USEPA, 2009). Conhecer as características dos microcontaminantes como os 

fármacos é de fundamental importância para a melhor avaliação dos mecanismos 

de degradação e transporte que ocorrem durante o tratamento de esgoto 

(SUÁREZ et al., 2008). Porém, isso normalmente não é levado em consideração 

e, muitas vezes, por falta de estudo são empregados mecanismos ineficientes de 

tratamento. 

Os tratamentos convencionais normalmente utilizados não são eficientes 

para a total remoção de fármacos, e com isso, grande parte é descartada no 

ambiente de forma indevida (TERNES, 1998; GEBHARDT & SCHRODER, 2007). 

Lindberg et al. (2006) avaliou o comportamento da CIP e de outros fármacos 

durante o tratamento mecânico, químico e por lodo ativado de esgoto proveniente 

de ETE’s. No estudo, foi apresentado que mais de 70% do montante total de CIP 

passa através da planta de tratamento como lodo digerido. Na Suíça, a CIP foi 

detectada com concentrações na faixa de 1,40 a 2,42 mg kg-1 no lodo de esgoto 

de algumas estações de tratamento de águas residuais (GOLET et al., 2002). 

Logo, a CIP acaba sendo transferida de uma fase para outra, e não realmente 

degradada após tratamentos convencionais de águas residuais. 

Em uma análise realizada no Hospital Universitário de Santa Maria, 

observou-se que o tratamento biológico empregado não apresentou remoção 

significativa do fármaco. Este comportamento pode ser explicado pelo fato da 

biodegradação da CIP em condições anaeróbicas ser pouco significativa 

(MARTINS et al., 2008). 
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Nesse caso, embora a CIP apresente-se em baixas concentrações nos 

efluentes ou lodos, se eles forem lançados ao meio ambiente sem um tratamento 

eficaz, sua presença no meio aquático acarretará efeitos prejudiciais na vida 

aquática, trazendo danos à saúde humana e a ecológica (ONESIOS et al., 2009). 

Desta forma, buscam-se métodos mais eficientes, capazes de promover a 

mineralização desses contaminantes, ou pelo menos sua transformação em 

produtos que não apresentem efeitos adversos ao ambiente. Logo, tratamentos 

não convencionais surgem como uma alternativa para tentar resolver este 

problema (MELO et al., 2009; VASCONCELOS et al., 2009). 

Na Tabela 3.1 são apresentados alguns estudos de técnicas utilizadas para 

a remoção da CIP do meio ambiente. Observa-se que o processo de adsorção 

e/ou troca iônica já vem sendo utilizado como alternativa de tratamento para o 

fármaco ciprofloxacina. Diversos materiais estão sendo testados como 

adsorventes e os resultados apontam para uma boa remoção do composto a 

partir dos processos. 

 

Tabela 3.1. Estudos de técnicas de remoção da CIP do meio ambiente. 

Técnicas para remoção da CIP Referência 

Adsorção/Troca Iônica 

CARABINEIRO et al. (2011); JALIL et al. (2015); LI et al. 
(2015); NCIBI & SILLANPAA (2015); PENG et al. (2016a); 

PENG et al. (2015); PENG et al. (2016b); ZHANG et al. 
(2011); ZHENG et al. (2015); JIANG et al. (2013); CHANG 

et al. (2016) 

Biodegradação 
GIRARDI et al. (2011); ZHANG et al. (2012); MARTINS et 

al. (2008) 

Eletro-Fenton YAHYA et al. (2014) 

Fotocatálise 
EL-KEMARY et al. (2010); GAD-ALLAH et al. (2011); 

HASSANI et al. (2015) 

Fotodegradação STURINI et al. (2012); HADDAD & KUMMERER (2014) 

Foto-Fenton PERINI et al. (2013). 

Irradiação com Energia Eletrônica 
Ionizante 

CHO et al. (2014) 

Ozonização BAPTISTUCCI (2012); WITTE et al. (2010) 

Sonólise BEL et al. (2011) 
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O estudo de Carabineiro et al. (2011) determinou a capacidade de 

adsorção da CIP utilizando carvão ativado, xerogel de carbono e nanotubos de 

carbono como material adsorvente. As capacidades máximas de adsorção obtidas 

variaram entre 112-230 mg g-1, seguindo a seguinte ordem: carvão ativado > 

nanotubos de carbono > xerogel de carbono. Jalil et al. (2015) utilizou o mineral 

montmorillonita como adsorvente e atingiu capacidade de adsorção da CIP de até 

330 mg g-1. Valor maior quando comparado com alguns materiais de carbono, 

caulinita e rectorita, que mostraram capacidades de adsorção de 135 mg g-1, 7,4 

mg g-1 e 112 mg g-1, respectivamente. 

Cinzas de carvão modificado foram utilizadas para avaliar a adsorção da 

CIP em solução aquosa. Obteve-se um tempo ótimo de contato de 100 minutos, 

um aumento da capacidade de adsorção com o aumento da temperatura e com o 

aumento da concentração inicial do fármaco (ZHANG et al., 2011). Outro estudo, 

envolvendo a adsorção da CIP a partir do mineral palygorskita, atingiu sua 

capacidades máximas de adsorção para esse composto de 53 mg g-1 (CHANG et 

al., 2016). 

 

3.4.1 Adsorção 

 

O processo de adsorção consiste em uma operação unitária que envolve a 

transferência de massa entre as fases fluida e sólida, em que um componente da 

fase fluida (adsorbato) é transferido para a superfície de um sólido (adsorvente). 

O processo ocorre até que o equilíbrio entre as concentrações do adsorbato na 

solução e no adsorvente seja estabelecido. A partir de um processo de 

transferência de massa, no qual a força motriz consiste na diferença de potencial 

químico, o adsorbato desloca-se do seio da fase fluida para interface do sólido 

adsorvente. Depois de atingir a superfície do sólido, difunde-se da interface para 

os poros, onde, por fim, ocorre a adsorção nos sítios ativos do material. Por ser 

um fenômeno de superfície, a adsorção é potencializada para sólidos com 

grandes áreas superficiais (McCABE et al., 2001; RUTHVEN, 1984). 

Existem duas classificações distintas no processo quanto à interação entre 

o adsorbato e o adsorvente: a adsorção química (quimissorção) e a adsorção 
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física (fisissorção). Na quimissorção, são formadas ligações químicas entre o 

adsorvente e adsorbato, em que as forças envolvidas são relativamente 

superiores às envolvidas no processo de fisissorção. Ainda, este tipo de adsorção 

acontece somente em monocamadas e o processo é irreversível, devido às 

alterações na natureza química do adsorbato (MAGDALENA, 2010; 

DABROWSKI, 2001; RUTHVEN, 1984). 

A fisissorção, ou ainda adsorção de van der Waals, é um processo em que 

são formadas forças intermoleculares de atração relativamente fracas entre as 

moléculas do sólido e o adsorbato. Neste tipo de adsorção, pode ocorrer a 

deposição de mais de uma camada sobre a superfície do adsorvente 

(MAGDALENA, 2010; DABROWSKI, 2001). Como se trata de um processo 

reversível, a fisissorção possui como vantagem a possibilidade de reutilização dos 

adsorventes (RUTHVEN, 1984). 

Dependendo do sistema e de suas condições, ambos os processos podem 

ocorrer, de forma simultânea ou alternada. No entanto, por ser um processo 

endotérmico, a quimissorção usualmente requer energia para que aconteça, 

enquanto que a fisissorção, por ser um processo exotérmico, é acompanhada por 

uma diminuição na energia livre de Gibbs e entropia do sistema. Nesses casos, 

para o desenvolvimento e utilização de processos adsortivos deve-se considerar o 

tipo de adsorção predominante, dependendo da necessidade ou não da 

regeneração do adsorvente em virtude do custo do mesmo (DABROWSKI, 2001). 

A adsorção tem se tornado uma alternativa atraente para o tratamento de 

contaminantes presentes nas águas residuárias, especialmente nos casos em 

que o adsorvente possui baixo custo e não requer um pré-tratamento antes da 

aplicação (WANG et al., 2005). Outro fator importante a ser avaliado é a não 

formação de produtos intermediários, além da dependência exclusiva de fatores 

físico-químicos, como: área superficial do adsorvente, tamanho da partícula, 

características estruturais e morfológicas, interação adsorvente/adsorbato, pH, 

temperatura e tempo de residência (MARIN, 2013). 
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3.4.2 Troca iônica 

 

Os estudos referentes à troca iônica tiveram suas primeiras observações 

registradas na literatura, de forma paralela, por Way e por Thompson, em 1850. 

Esses químicos estudaram a remoção de íons amônio e de potássio dos solos. 

Suas observações renderam outras tentativas de produção de trocadores 

inorgânicos mais apropriados para a técnica. Foi somente em torno de 1935 que 

dois cientistas ingleses, Adam e Holmes, começaram a produzir resinas sintéticas 

orgânicas para troca iônica, baseadas na polimerização por condensação de 

fenóis com formaldeído, seguida da adição dos grupos trocadores iônicos 

(JACKSON, 1986; COLLINS et al., 2006). 

O processo de troca iônica, desde seus estudos iniciais, tem sido bastante 

aplicado para remover íons indesejáveis de águas e efluentes. O tratamento de 

águas para o abastecimento humano e de efluentes oriundos de diversos tipos de 

indústrias é uma das várias aplicações deste tipo de processo (COLLINS et al., 

2006). 

Um sistema de troca iônica é composto por duas fases independentes, 

sendo uma constituída pela solução e a outra pelo trocador iônico. Nesse 

processo, ocorre a troca de íons difusíveis no trocador por íons, de mesma carga, 

presentes na solução. Possui característica reversível e estequiométrica, e o 

processo ocorre até que o equilíbrio seja estabelecido (BORBA, 2009). 

Nos sítios dos trocadores iônicos os íons difusíveis ficam retidos devido à 

força de van der Waals e às forças eletrostáticas presentes (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 (DENBIG, 

1971). 

O comportamento da 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). Por sua vez, a forma iônica dos íons em solução é 
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influenciada por parâmetros como concentração, pH, força iônica e ainda a 

presença de outras espécies (VIEIRA, 2008). 

Uma avaliação precisa da área superficial disponível no material é de 

fundamental importância na obtenção de altas capacidades de troca iônica. 

Quanto maior for a superfície do adsorvente, maior poderá ser a sua capacidade 

de sorção. Da mesma forma, características como porosidade e diâmetro de 

poros, na maioria dos casos, viabilizam a utilização de um determinado material 

como adsorvente. Materiais com maior porosidade apresentam, geralmente, 

elevada área superficial, e tamanhos elevados de poros influenciam de modo a 

facilitar o acesso do adsorbato aos sítios ativos. Com isso, materiais porosos são 

bastante utilizados nos processos de adsorção e troca iônica (BORBA, 2006; 

SOUZA, 2013). 

Apesar do fenômeno de troca iônica assemelhar-se ao de adsorção, pois 

em ambos os casos, a espécie é extraída por um sólido de uma fase fluida, 

observa-se uma diferença característica entre os dois fenômenos. Na troca iônica, 

o processo é estequiométrico, isto é, todo íon que é retirado da solução é 

substituído por uma quantidade eletricamente equivalente de outra espécie iônica. 

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

extraída da solução sem ser substituída por outra espécie, ou seja, o processo é 

frequentemente não estequiométrico (BARROS et al., 2004; HELFFERICH, 1962). 

A troca iônica pode utilizar resinas sintéticas ou zeólitas. Suas principais 

vantagens são a possibilidade de regeneração dos trocadores iônicos, a alta 

capacidade de troca das resinas, e a excelente estabilidade física, química e 

térmica. Também constitui-se de uma técnica de separação altamente seletiva 

(ERNEST et al., 1997). 

 

3.4.2.1 Resinas de troca iônica 

 

As resinas de troca iônica são constituídas de uma matriz porosa, natural 

ou sintética, inerte, insolúvel em água e em solventes orgânicos, a qual é ligada, 

por ligações covalentes, a grupos trocadores iônicos, os quais definem o tipo da 
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resina e são os responsáveis por receber os íons presentes no fluido (COLLINS et 

al., 2006). 

Resinas trocadoras de íons são polímeros de elevado peso molecular com 

características de eletrólitos. São sólidos insolúveis em que uma das espécies 

iônicas, que tanto pode ser um cátion ou um ânion, é um macroíon, não difusível 

(co-íon), cuja carga se encontra neutralizada pelas cargas opostas de íons 

relativamente pequenos e difusíveis (contra-íons) (PINTO, 2001). Segundo 

Helfferich (1962), quando os íons difusíveis da resina são cátions, denomina-se 

resina catiônica, já quando os íons difusíveis são ânions, denomina-se resina 

aniônica. 

Geralmente, possuem a forma de grânulos esféricos, os quais apresentam 

uma estrutura densa sem poros aparentes, que são as resinas tipo gel ou também 

chamadas de microporosas, ou com uma estrutura multicanalizada de poros que 

são as resinas macroporosas (ANAND et al., 2001). Segundo Pinto (2001), 

utilizam-se resinas de troca iônica para concentrar microconstituintes a partir da 

passagem de uma solução diluída contendo o constituinte por uma resina 

catiônica ou aniônica. Dessa forma ocorre, primeiramente, a fixação deste na 

resina e, após, a remoção do mesmo a partir de eluição para volumes menores de 

solução. 

Alguns fatores afetam diretamente o desempenho da troca iônica com 

resinas, como temperatura e pH da solução, peso molecular e intensidade da 

carga da espécie iônica presente nas fases, geometria da resina de troca iônica, 

força iônica na solução, 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). Logo, a eficiência do processo de troca iônica está diretamente relacionada 

à seleção do material utilizado como trocador de íons. Algumas características 

são desejáveis a esses materiais, como: elevada área superficial, para que se 

obtenha uma elevada capacidade de remoção; alta seletividade, possibilitando 

assim a troca iônica de um componente específico mesmo quando se trabalha 

com uma solução mista de componentes; cinética de transferência de massa 

favorável, para que a resistência não limite significativamente o processo; 

insolubilidade, para que as características do trocador iônico sejam preservadas; 

e baixo custo, para que a aplicação do processo seja viável. 
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3.4.2.2 Resina SupergelTM SGC650H 

 

A resina SupergelTM SGC650H, fabricada pela empresa Purolite® do Brasil 

Ltda, apresenta boa capacidade de regeneração, alta estabilidade física, química 

e térmica, e excelente capacidade de troca iônica. As propriedades da resina 

estão apresentadas na Tabela 3.2. 

 

Tabela 3.2. Propriedades da resina Supergel
TM

 SGC650H. 

Tipo Resina catiônica microporosa 

Estrutura polimérica Gel de poliestireno reticulado com divinilbenzeno 

Aparência Grânulos esféricos 

Grupo funcional Ácido sulfônico 

Forma iônica H
+
 

Capacidade total de troca 1,65 meq g
-1

 

Retenção de umidade 46 – 50 % 

Diâmetro médio 650 ± 50 µm 

Temperatura limite 120 ºC 

Faixa de pH 0 – 14 

Densidade 1,21 g cm
-3
 

Eluente HCl (3 – 8%) 

Fonte: Adaptado de PUROLITE, 2015. 

 

Observa-se que a resina é composta de grânulos esféricos e possui o 

grupo funcional ácido sulfônico, em que o íon trocável é o hidrogênio. É capaz de 

trabalhar em uma ampla faixa de pH e suporta temperaturas de até 120 ºC. Na 

Figura 3.5 é apresentado um esquema da troca iônica que ocorre a partir da 

utilização da resina SGC650H. 

A estequiometria deve ser obedecida em sistemas de troca iônica. Ou seja, 

se uma resina na forma H+ for utilizada para tratar uma solução contendo nitrato 

de chumbo, dois íons H+ são liberados para cada íon Pb+2 fixado pela resina. 
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Desta forma, a eletroneutralidade é mantida tanto na solução quanto na resina 

(BORBA, 2009). 

 

 

Figura 3.5. Mecanismo de troca iônica na resina SGC650H. 

 

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

resina, a força com que um cátion é atraído é 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). 

 

3.5 Tratamento em coluna de leito fixo 

 

A utilização do processo de separação por adsorção/troca iônica em coluna 

é uma técnica altamente seletiva e que pode alcançar a remoção completa dos 

mais variados tipos de componentes de grandes volumes de soluções diluídas 

(ERNEST et al., 1997). 

Basicamente, neste tipo de operação o fluido a ser tratado é colocado em 

contato com o sólido adsorvente, já empacotado no leito, com uma corrente em 

fluxo ascendente ou descendente a uma taxa constante (GEANKOPLIS, 1993). 

Geralmente, utiliza-se o escoamento ascendente do fluido de alimentação devido 
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ao fato deste minimizar os efeitos de caminhos preferenciais que podem surgir 

com a aceleração causada pela força da gravidade sobre o fluido (MELO, 2007). 

Ainda, o fluxo descendente pode provocar a compactação do leito e, 

consequentemente, atribuir uma maior perda de carga ao sistema (MARIN, 2013). 

Várias propriedades interferem diretamente na dinâmica do fluxo da 

solução, tanto características do próprio trocador iônico como forma iônica, 

capacidade de troca e matriz polimérica, quanto condições operacionais como 

vazão volumétrica, concentração inicial da solução, temperatura, pH, entre outros 

(HELFFERICH, 1962). 

A vazão volumétrica afeta diretamente o tempo de contato da solução com 

o material trocador iônico. Avaliar corretamente esse tempo, conhecido como 

tempo de residência, é fundamental para o projeto de uma coluna (MCKAY & 

BINNO, 1990). Levando em consideração que a etapa limitante do processo é a 

transferência de massa no interior da partícula, menores vazões volumétricas 

aumentam o tempo de contato e consequentemente favorecem o sistema. Porém, 

nos casos em que a etapa limitante do processo é a transferência de massa no 

filme externo, o coeficiente de transferência é menor para vazões menores devido 

ao fato de existir uma resistência externa atuando. Neste caso, vazões 

volumétricas maiores favorecem o sistema. Logo, estes dois efeitos devem ser 

analisados caso a caso e a vazão deve ser estudada de forma intermediária a 

estes dois extremos (KO et al., 2000). 

Na Figura 3.6 é apresentado um esquema que demonstra a saturação do 

adsorvente em função do tempo de reação. Como pode ser observado, a análise 

da operação em leito fixo, com vista ao dimensionamento de colunas de adsorção 

ou de troca iônica, baseia-se na curva de saturação do adsorvente. O ponto de 

ruptura, tb, é definido como o instante em que o soluto começa a ser detectado na 

saída da coluna (Cc ≈ 5% C0), e o tempo de saturação, tt, ocorre quando a 

concentração na saída é a mesma da entrada (Cd = C0). Em uma situação 

considerada ideal, onde não existem resistências à transferência de massa, a 

resposta da coluna seria um degrau posicionado em um tempo estequiométrico    

t = tS. 
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Figura 3.6. Esquema de curva de ruptura em leito fixo. 
Fonte: Adaptado de FEUP, 2016. 

 

A formação de uma zona de transição, conhecida como zona de 

transferência de massa (ZTM), correspondente à fração do leito que não é 

utilizada efetivamente no processo de adsorção. Pode ser igualmente definida 

como a altura não utilizável do leito (HUNB). Esta pode ser obtida a partir das 

curvas de ruptura experimentais, e compreendida pela área acima da curva entre 

o ponto de ruptura (tb) e o ponto de saturação (tt) (FIORENTIN, 2009; MELO, 

2007). Quanto menor a zona de transferência de massa na coluna, mais se 

aproxima ao caso ideal, e logo, maior a eficiência do sistema. 

A concentração máxima permitida na saída da coluna é o que define o 

ponto de ruptura, ou então, quando o processo deve parar e se trocar o leito. 

Esse valor é definido de acordo com as legislações vigentes para cada tipo de 

composto. Quando não há uma legislação referente à concentração máxima 

permitida de descarte do determinado efluente, assume-se uma porcentagem 

baseada na concentração inicial (Ct/C0 = 0,05). A saturação completa do 
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adsorvente é verificada no momento em que a concentração na saída da coluna é 

a mesma da entrada (Ct = C0). Na prática, uma coluna de adsorção é operada até 

atingir o ponto de ruptura justamente para atender o limite máximo estipulado na 

legislação. A partir deste ponto, o fluxo é interrompido e troca-se o adsorvente ou 

desvia-se o fluxo para uma nova coluna com adsorvente novo (GEANKOPLIS, 

1993; FIORENTIN, 2009). Adsorventes possuem capacidade finita para a 

remoção de poluentes, logo é necessário que se faça a sua regeneração ou 

eliminação após o uso (ZHENG et al., 2015). 

Para que um projeto seja eficiente, o aumento de escala e a otimização de 

processos de adsorção de leito fixo exigem o desenvolvimento de modelos 

matemáticos capazes de simular com sucesso o comportamento da curva 

experimental das unidades de adsorção (GUTSCHE & BUNKE, 2008). Logo, a 

simulação matemática em coluna de leito fixo, considerando todos os fenômenos 

de transporte envolvidos, se faz necessária para obter uma melhor compreensão 

do comportamento de novos adsorventes durante os ciclos de 

adsorção/dessorção e para fins de otimização (SHAFEEYAN et al., 2014). 

 

3.6 Modelagem matemática 

 

A modelagem matemática e a simulação computacional são recursos 

indispensáveis no desenvolvimento e estudo dos mais diversos processos 

(MARIN, 2013). Quando utilizadas de forma adequada, essas ferramentas 

auxiliam na identificação dos mecanismos envolvidos, na análise e interpretação 

de dados experimentais, na predição de respostas a mudanças de condições de 

operação e na otimização dos processos em função de suas variáveis 

(VOLESKY, 2001). 

Com isso, o principal objetivo da modelagem matemática aliada à 

simulação é a previsão da dinâmica de sorção com base em parâmetros distintos 

obtidos experimentalmente e/ou teoricamente sobre cada etapa do processo. Este 

procedimento resulta em um significativo aumento da eficiência do processo de 

projeto e possibilita o aumento de escala, em que as operações em escala piloto 

e de bancada mais demoradas podem ser evitadas (GUTSCHE & BUNKE, 2008). 
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3.6.1 Modelagem em coluna de leito fixo 

 

A dinâmica de adsorção/troca iônica em coluna de leito fixo é representada 

a partir de equações de modelos matemáticos, que levam em conta o equilíbrio 

termodinâmico e a transferência de massa que ocorre no processo. As curvas de 

ruptura obtidas pelo modelo permitem avaliar o perfil de concentração de uma 

espécie na saída da coluna em relação ao tempo. Nesse caso, pensando em 

condições ideais, tem-se um perfil com aspecto de degrau, já para condições 

reais, obtêm-se um perfil sigmoidal (BORBA et al., 2009). 

Um modelo preditivo, que utiliza dados de equilíbrio estabelecidos de forma 

independente e parâmetros cinéticos, pode proporcionar um método de estimar a 

capacidade dinâmica da coluna sem uma experimentação extensiva 

(SHAFEEYAN et al., 2014). Dessa forma, com uma quantidade menor de 

experimentos, obtém-se resultados satisfatórios para a correta representação do 

processo. 

Para que isso seja possível, a construção de um modelo matemático que 

represente a dinâmica de adsorção/troca iônica em coluna de leito fixo requer um 

balanço de massa na fase líquida, equações que representem apropriadamente 

dos dados de equilíbrio e equações que representem os efeitos de transferência 

de massa que ocorrem no processo (BORBA, 2009). 

 

3.6.2 Balanço de massa na fase líquida 

 

As partículas do trocador iônico, quando empacotadas em uma coluna, 

formam um leito, onde ocorre a transferência de massa entre as fases líquida e 

sólida. A distribuição de um componente nas fases é obtida pelo balanço de 

massa em um elemento de volume do leito ( zAS ). Se considerada desprezível a 

dispersão radial ao longo da coluna, têm-se apenas duas variáveis 

independentes, o tempo (t) e o comprimento do leito (z) (BORBA, 2009). 

Se for considerado o elemento de volume do leito ( zAS ), o balanço de 

massa na fase líquida para um determinado componente A é representado pela 

Equação (3.1). 
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Em que a vazão mássica do componente A que entra no elemento de 

volume zAS  (
ZAN ) é dada pela seguinte equação: 
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Sendo L  a porosidade do leito, SA  a área da seção transversal do leito (cm2), 0u  

a velocidade intersticial da solução no leito (cm min-1), AC  a concentração da 

espécie A na solução (mg L-1), axD  o coeficiente de dispersão axial (cm2 min-1). 

A vazão mássica do componente A que sai do elemento de volume zAS    

(
zzAN


) é dada pela seguinte equação: 
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E a taxa de acúmulo de massa do componente A no elemento de volume 

zAS  é dada pela seguinte equação: 
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Sendo L  a densidade do leito (g cm-3) e Aq  a concentração da espécie A na fase 

sólida (mg g-1). 

Substituindo as Equações (3.2), (3.3) e (3.4) na Equação (3.1), chega-se a 

Equação (3.5): 
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Reescrevendo a equação anterior, obtêm-se a Equação (3.6). 
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Considerando que a velocidade intersticial e o coeficiente de dispersão 

axial são constantes ao longo da coluna, no limite, quando z  tende a zero, o 

balanço de massa na fase líquida fica representado pela Equação (3.7). 
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A Equação (3.7) é uma equação diferencial parcial de segunda ordem, em 

que o primeiro e o segundo termos representam a taxa de acúmulo do 

componente A na solução e na fase sólida, respectivamente. O terceiro e o quarto 

termos representam, respectivamente, a transferência de massa no leito devido 

aos efeitos convectivos e difusivos. 

 

3.6.3 Modelos cinéticos 

 

Avaliar a cinética de adsorção é de fundamental importância para a escolha 

das melhores condições de funcionamento para o processo em escala industrial. 

O estudo da cinética de adsorção permite obter a taxa de transferência de massa 

da solução para o adsorvente e, consequentemente, controlar o tempo de 

residência necessário para que ocorra a adsorção desejada. Esta taxa é 

importante na concepção do sistema de adsorção e pode ser calculada a partir do 

estudo cinético (YAGUB et al., 2014). 
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As equações que representam a cinética de adsorção são funções 

matemáticas que descrevem a taxa de variação da concentração de uma 

determinada espécie na fase sólida, em função do tempo (BORBA, 2009). Estas 

equações representam a etapa controladora do processo de transferência de 

massa. Normalmente, a resistência no filme externo e a resistência na fase sólida 

prevalecem (JENA et al., 2004). Dependendo do sistema e de suas condições, 

uma das resistências pode controlar a transferência de massa, ou até as duas 

podem ser consideradas de forma simultânea. Ainda existe a possibilidade de 

uma terceira etapa controlar o processo, considerada como reação de troca iônica 

(BORBA, 2009). Dessa forma, pode-se ter diferentes equações da taxa para 

representar a transferência de massa em um sistema de adsorção (MARIN, 

2013). A seguir, são apresentadas as equações que controlam a taxa de 

transferência de massa de um determinado composto da fase líquida para a fase 

sólida. 

 

3.6.3.1 Difusão no filme externo 

 

A resistência à transferência de massa externa está associada com a 

existência de uma subcamada laminar em torno das partículas de adsorvente, 

chamada de "filme". A transferência de massa do soluto através da película de 

líquido externo é descrita como uma difusão unidimensional numa camada plana, 

em que a força motriz é um gradiente de concentração localizado entre uma 

região muito próxima da superfície externa do adsorvente e o seio da solução 

(RUTHVEN, 1984; HINES & MADDOX, 1985). 

A taxa de transferência de massa de uma espécie A no filme externo é 

dada pela Equação (3.8): 
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Sendo FK  o coeficiente de transferência de massa no filme (min-1) e 
*

AC  a 

concentração da espécie A na fase líquida na interface líquido-sólido (mg L-1) 
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Quando a resistência externa é considerada como a etapa limitante do 

processo de transferência de massa em um único processo de adsorção, a 

concentração da espécie A na fase líquida na interface líquido-sólido (
*

AC ) é 

relacionada com um modelo de equilíbrio isotérmico em que a concentração da 

espécie A no sólido é uniforme, ou seja, não é considerado perfil de concentração 

dentro de partículas adsorventes. 

 

3.6.3.2 Difusão na partícula 

 

A partícula de um trocador iônico pode ter uma estrutura de poros 

bidispersos (macroporos e microporos). Assim, pode-se dizer que existem duas 

resistências à transferência de massa, nos macroporos e nos microporos da 

partícula. Em casos como este, a taxa de adsorção pode ser controlada pela 

difusão nos microporos, nos macroporos ou ainda pela combinação de ambos. 

Para avaliar esse mecanismo, são necessárias equações que representam a taxa 

de transferência de massa nos macroporos e nos microporos, obtidas a partir de 

um balanço de massa na fase sólida (BORBA, 2009). Logo, para a difusão nos 

macroporos (Equação (3.9)) e nos microporos (Equação (3.10)), tem-se, 

respectivamente: 
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Sendo P  a porosidade da partícula, P  a densidade da partícula (g cm-3), 
MACAC  a 

concentração da espécie A nos macroporos da partícula (mg L-1), MACD  a 

difusividade efetiva nos macroporos (cm2 min-1) e MICD  a difusividade efetiva nos 

microporos (cm2 min-1). 
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Se for considerada uma superfície homogênea, a descrição da difusão 

intrapartícula no sólido poroso é representada a partir da Lei de Fick (Equação 

(3.11)). 
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Sendo efD  o coeficiente de difusão efetivo (cm2 min-1). 

A fim de se obter uma solução simplificada para estas equações, utiliza-se 

uma expressão cinética proposta por Glueckauf e Coates (1947), representada 

pela Equação (3.12). 

 

)( *

AAS
A qqK

dt

dq
      (3.12) 

 

Sendo SK  o coeficiente de transferência de massa no sólido (min-1) e *

Aq  a 

concentração da espécie A na fase sólida na interface líquido-sólido (mg g-1). 

 

3.6.3.3 Adsorção na superfície 

 

Bohart e Adams (1920) sugeriram uma possível simplificação para a 

adsorção da espécie A nos sítios ativos do adsorvente, apresentada na Equação 

(3.13). Neste modelo assume-se que os efeitos de transferência de massa devido 

à dispersão axial são negligenciáveis e que a taxa de adsorção é proporcional à 

capacidade residual do adsorvente e à concentração das espécies adsorvidas. 

Considera-se ainda, que a capacidade de remoção do soluto não depende da 

concentração do soluto na fase líquida. Porém, esta consideração é muito 

restritiva, visto que a maioria dos adsorventes não tem este comportamento. 
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Sendo ak  a constante cinética de adsorção (L mg-1 min-1). 

De forma mais completa, o mecanismo de adsorção nos sítios ativos do 

adsorvente pode ser representado por um modelo que segue uma cinética de 

adsorção/dessorção de Langmuir, como pode ser observado na Equação (3.14), 

proposta por Thomas (1944). O primeiro termo representa a taxa de adsorção, 

que é proporcional ao produto das concentrações dos sítios vazios no adsorvente 

e a concentração do soluto na fase fluida, e o segundo termo representa a taxa de 

dessorção, que é de primeira ordem em relação à concentração do soluto 

adsorvido (MARIN, 2013). 

 

AdAmáxAa
A qkqqCk

dt

dq
 )(      (3.14) 

 

Sendo dk  a constante cinética de dessorção (min-1) e máxq  a capacidade máxima 

de adsorção de Langmuir (mg g-1). 

A constante cinética de dessorção pode ser obtida pela relação entre a 

constante cinética de adsorção e a constante de afinidade de Langmuir ( Lb ), 

conforme pode ser observado na Equação (3.15). 
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d
b
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Sendo Lb  a constante de afinidade de Langmuir (L mg-1). 

Tanto Lb  quanto máxq  são obtidos a partir do ajuste da isoterma de 

Langmuir aos dados experimentais de equilíbrio. 

 

3.6.4 Modelos de equilíbrio 

 

Avaliar a quantidade da espécie A que pode ser acumulada ou retirada da 

superfície de um determinado adsorvente é algo de fundamental importância em 
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sistemas adsortivos. Essa avaliação pode ser expressa pela quantidade adsorvida 

da substância por massa de adsorvente, em função da concentração do 

adsorbato. A partir de dados de equilíbrio, obtidos com o auxílio de isotermas de 

adsorção, pode-se obter essas relevantes informações (VALENCIA, 2007; 

GIMBERT et al., 2008). 

O equilíbrio de adsorção relaciona gráficos da quantidade de soluto na fase 

sólida com a concentração de soluto que permanece em solução a uma 

determinada temperatura (McCABE et al., 2001). Esses gráficos são 

denominados isotermas de equilíbrio e apresentam a capacidade total de 

adsorção de um material para um determinado soluto em condições 

experimentais específicas. A partir do perfil gerado pela isoterma, pode-se 

concluir se um processo é ou não favorável (MARIN, 2013). Perfis típicos de 

isotermas são apresentados na Figura 3.7. 

 

 

Figura 3.7. Perfis típicos das isotermas de equilíbrio de adsorção. 
Fonte: Adaptado de McCABE et al., 2001. 

 

Isotermas que apresentam formato côncavo para baixo indicam 

comportamento favorável à remoção do soluto, isso porque com baixas 

concentrações de soluto obtém-se uma boa concentração de adsorbato no sólido. 

Já a forma côncava para cima de isotermas indica um comportamento não 
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favorável, pois são necessárias altas concentrações de soluto para se obter 

baixas concentrações de adsorbato no sólido. A isoterma linear indica que a 

quantidade adsorvida é proporcional à concentração do fluido, não sendo possível 

a identificação da capacidade máxima de adsorção. A isoterma irreversível indica 

que a quantidade de adsorbato no sólido é constante e independe das 

concentrações de soluto até valores muito baixos (McCABE et al., 2001). 

De acordo com Teixeira et al. (2001), o perfil da isoterma é função da 

porosidade do sólido adsorvente. Logo, outra classificação, que avalia as 

isotermas de acordo com a distribuição de poros do material adsorvente, é 

apresentada pela IUPAC (2015). Na Figura 3.8 são apresentados os oito tipos de 

isotermas. 

As isotermas do Tipo I são características de sólidos microporosos com 

superfícies externas relativamente pequenas, em que a Tipo Ia é dada por 

materiais com poros de tamanho inferior a 1 nm, e a isoterma do Tipo Ib é 

encontrada em materiais que possuem tamanho de poro numa gama mais larga 

(1 nm ≤ Dp ≤ 2,5 nm). As isotermas do Tipo II e III são características de sólidos 

não porosos ou macroporosos. O formato Tipo II é resultado da adsorção 

monocamada-multicamada irrestrita até P/P0 elevado. No caso de uma isoterma 

do Tipo III, as interações adsorvente-adsorbato são relativamente fracas. Nesse 

caso, a quantidade adsorvida permanece finita à pressão de saturação (P/P0 = 1) 

(IUPAC, 2015). 

As isotermas do Tipo IV são dadas por adsorventes mesoporosos. Nesse 

caso, o comportamento de adsorção é determinado pelas interações adsorvente-

adsorbato e também pelas interações entre as moléculas no estado condensado. 

Uma característica típica das isotermas de Tipo IV é um platô de saturação final, 

de comprimento variável. No caso de uma isoterma do Tipo IVa, a condensação 

capilar é acompanhada por histerese, que ocorre pelo fato da largura dos poros 

exceder uma determinada largura crítica. Com adsorventes com mesoporos de 

menor largura, observam-se isotermas completamente reversíveis, do Tipo IVb. 

Na gama P/P0 baixa, a forma isotérmica do Tipo V é muito semelhante à do Tipo 

III, o que pode ser atribuído a interações adsorvente-adsorbato relativamente 

fracas. Porém a P/P0 superior, observa-se a presença de histerese característica 

de material poroso. As isotermas do Tipo VI são raramente encontradas e 
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representam a adsorção multicamada numa superfície não porosa altamente 

uniforme (IUPAC, 2015). 

 

 

Figura 3.8. Classificação IUPAC dos tipos de isotermas de adsorção. 
Fonte: Adaptado de IUPAC, 2015. 

 

Dentro das análises dos tipos de isotermas, verifica-se, em alguns casos, a 

presença de histerese. Esse fenômeno é definido como a diferença existente 

entre as duas curvas, em que a isoterma de dessorção não se sobrepõe à de 

adsorção. A intensidade da histerese varia em função de fatores como natureza 

do material, mudanças físicas que ele sofre durante a hidratação ou desidratação, 

velocidade de dessorção, temperatura, entre outros (RIBEIRO & SERAVALLI, 



38 
 

2007). A classificação dos tipos de histerese, de acordo com suas características 

específicas, é apresentada na Figura 3.9. 

 

 

Figura 3.9. Classificação IUPAC dos tipos de ciclos de histerese. 
Fonte: Adaptado de IUPAC, 2015. 

 

A histerese do Tipo H1 é encontrada em materiais mesoporosos 

conhecidos, constituídos por aglomerados ou por compactos de esferas uniformes 

em arranjos bastante regulares e, por conseguinte, com distribuições estreitas de 

tamanho de poro. Os ciclos de histerese do Tipo H2 são dados por estruturas de 

poros mais complexas, nas quais os efeitos de rede são importantes. A forma de 

dessorção muito íngreme, característica das histereses do Tipo H2a, pode ser 

atribuída ao bloqueio de poros ou à evaporação induzida por cavitação. As 

histereses do Tipo H2b também estão associadas com o bloqueio de poros, 

porém, nesse caso, a distribuição do tamanho da largura do pescoço é maior 

(IUPAC, 2015). 

Existem dois fatores que identificam a histerese do Tipo H3. O primeiro 

refere-se ao fato de que ramo de adsorção se assemelha a uma isoterma de Tipo 

II, e o segundo apresenta que o limite inferior do ramo de dessorção está 

normalmente localizado no P/P0 induzido pela cavitação. Loops deste tipo são 

dados por agregados não rígidos de partículas semelhantes a placas. O Tipo H4 é 
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um tanto semelhante, porém o ramo de adsorção é, agora, um composto dos 

Tipos I e II, sendo a captação mais pronunciada a P/P0 baixo, associada ao 

enchimento dos microporos. Embora a histerese do Tipo H5 seja incomum, 

associa-se a certas estruturas de poros que contêm mesoporos abertos e 

parcialmente bloqueados (IUPAC, 2015). 

A representação exata do equilíbrio de um sistema de troca iônica pode ser 

realizada a partir do emprego de modelos matemáticos específicos. Dois grupos 

de modelos são levados em consideração para representar o processo, um que o 

descreve em termos da Lei da Ação das Massas e outro que considera a troca 

iônica como um equilíbrio de fases. O primeiro grupo compreende diversos 

modelos propostos em que a maior diferença está no modo de descrever o 

comportamento não ideal das fases líquida e sólida. Pode ser considerada a 

interação entre íon e sólido, bem como a interação Íon-íon. Já nos modelos que 

pertencem ao segundo grupo, a troca iônica é tratada como um processo de 

adsorção e os desvios de idealidade são explicados em termos da 

heterogeneidade energética dos grupos funcionais do próprio trocador iônico 

(MOREIRA & FERREIRA, 2005). 

Uma vasta gama de modelos matemáticos tem sido empregada na 

descrição dos dados experimentais de equilíbrio de adsorção. Muitos modelos 

teóricos, semi-empíricos e empíricos são apresentados na literatura e procuram 

descrever o comportamento destas isotermas, destacando-se Langmuir, 

Freundlich, Sips, Redlich-Peterson, Toth, Temkin, Dubinin-Radushkevich, Radke-

Prausnitz e Brunauer-Emmett-Teller (BET). 

Na Tabela 3.3 são apresentadas algumas equações utilizadas para a 

descrição da isoterma de equilíbrio e seus respectivos parâmetros ajustados. 

Dentre todos estes modelos, o mais comumente utilizado para representar o 

equilíbrio nos processos de sorção é a isoterma de Langmuir. 
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Tabela 3.3. Equações das isotermas de equilíbrio e seus parâmetros ajustados. 

Isoterma Equação Parâmetro Referência 

Langmuir 
Cb

Cbq
q

L

Lmáx




1
 

máxq  

Lb  

LANGMUIR, 
1918 

Freundlich 
Fn

FCkq

1

  

Fk  

Fn  

FREUNDLICH, 
1906 

Sips 
S

S

n

S

n

SmáxS

Ck

Ckq
q

)(1

)(


  

máxSq  

Sk  

Sn  

SIPS, 1948 

Redlich-Peterson Ca

Ck
q
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


1
 

RPk  

RPa  

  

REDLICH & 
PETERSON, 

1959 

Toth 
TT nn

T

TmáxT

Cb

Cbq
q

1

))(1( 

  

máxTq  

Tb  

Tn  

TOTH, 1971 

Temkin )ln()ln( CBkBq TK   
B  

TKk  

TEMKIN & 
PYZHEV, 1940 

Dubinin-
Radushkevich 

)))
1

1ln(31,8(( 2

C
T

máxDReqq





 

máxDRq  

 

DUBININ, 1960 

Radke–Prausnitz 
RADKEn

RADKE

RADKEmáxRADKE

Cb

Cbq
q

)1( 
  

máxRADKEq  

RADKEb  

RADKEn  

RADKE & 
PRAUSNITZ, 

1972 

Brunauer-Emmett-
Teller (BET) ))/)(1(1)(( SBETS

BETmáxBET

CCBCC

CBq
q


  

máxBETq  

BETB  

SC  

BRUNAUER et 
al., 1938 

 


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3.6.4.1 Isoterma de Langmuir 

 

A isoterma de Langmuir é a mais comum e acaba sendo utilizada na 

maioria dos processos justamente por apresentar bons resultados, principalmente 

nos casos em que a interação do soluto com a fase sólida é química. Nos casos 

em que a adsorção é guiada por fenômenos físicos, esse tipo de isoterma acaba 

sendo pouco aplicável. De forma geral, caracteriza-se por um modelo teórico que 

considera que a adsorção ocorre em monocamada (LANGMUIR, 1918). 

Além de se basear na condição de adsorção em monocamada, este 

modelo considera um limite de adsorção para a fase sólida ( máxq ), em que as 

moléculas são adsorvidas em um número definido de sítios idênticos e pode-se 

desprezar qualquer força de interação entre essas espécies adsorvidas 

(LANGMUIR, 1918). 

Na Equação (3.16) é apresentada a representação matemática deste 

modelo para um sistema monocomponente (LANGMUIR, 1918): 

 

*

*

*

1 AL

ALmáx

A
Cb

Cbq
q


      (3.16) 

 

Sendo 
*

Aq  a concentração de equilíbrio do soluto na fase sólida (mg g-1), máxq  a 

capacidade máxima de adsorção do adsorvente (mg g-1), 
*

AC  a concentração de 

equilíbrio do soluto no seio da fase líquida (mg L-1), e Lb  a constante de afinidade 

de Langmuir (L mg-1). 

Algumas hipóteses consideradas não são válidas para uma grande classe 

de adsorventes na obtenção do modelo de Langmuir, especialmente a que se 

refere à semelhança dos sítios. Se tratando de adsorção química, diferentes sítios 

ativos possuem diferentes capacidades de adsorção para um determinado 

composto, ou ainda, a adsorção pode ocorrer apenas em sítios específicos. 

Ainda, é importante observar que a Isoterma de Langmuir foi originalmente 

proposta para gases, e sistemas em fase líquida normalmente acabam sendo 

mais complexos. Mesmo com todas essas possíveis limitações, a equação de 
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Langmuir comumente descreve matematicamente os dados experimentais de 

muitos sistemas (BARROS et al., 2001). 

 

3.7 Estado da arte 

 

Concentrações de antibióticos, como a CIP, já foram encontrados em 

estações de tratamento de efluentes (ETE’s) de grande parte do mundo, como 

Brasil, Alemanha, Itália, Canadá, Holanda, França, Grécia, Suécia e Suíça 

(ANDREOZZI et al., 2003; BATT & AGA, 2005; GOLET et al., 2002, MIAO et al., 

2004; TERNES et al.,1999). Da mesma forma, estudos já constataram a presença 

de antibióticos em águas subterrâneas da Alemanha (STACKELBERG et al., 

2004) e em águas superficiais nos EUA (KOLPIN et al., 2002). 

Na tentativa de remoção de compostos farmacológicos, estudos indicam 

que os tratamentos convencionais aplicados nas estações de tratamento não 

possuem eficiência para esses resíduos (TERNES, 1998; KOLPIN et al., 2002; 

AMÉRICO et al., 2013). Logo, a remoção de fármacos como a CIP exige um 

tratamento diferenciado e, pensando nisso, alguns estudos tem avaliado métodos 

alternativos de tratamento, como é o caso da adsorção e da troca iônica (JALIL et 

al., 2015; LI et al., 2015; NCIBI & SILLANPAA, 2015; PENG et al., 2016a; ZHENG 

et al., 2015; CHANG et al., 2016). 

Uma boa eficiência vem sendo observada na remoção de CIP a partir das 

técnicas de adsorção e troca iônica para diferentes materiais utilizados como 

adsorventes. Porém, a maior parte dos estudos realizados até então avalia o 

processo em sistema fechado e batelada, o que limita a possibilidade de 

aplicação deste em larga escala. Portanto, a avaliação da remoção de CIP 

utilizando um sistema contínuo para tratar soluções, como é o caso das colunas 

de leito fixo, é algo que deve ser levado em consideração nos estudos envolvendo 

a remoção deste composto. Ainda, a utilização de modelagem matemática 

fenomenológica para a compreensão dos mecanismos envolvidos nos processos 

de adsorção e/ou troca iônica com a CIP, em coluna de leito fixo, complementa os 

estudos e pode fornecer um maior entendimento do processo. 
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4 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

O antibiótico ciprofloxacina (CIP) foi utilizado no presente estudo por se 

tratar de um medicamento altamente prescrito para o tratamento de diversas 

infecções. Logo, apresenta elevado consumo e, consequentemente, gera uma 

grande quantidade de resíduos que acabam sendo dispostos no ambiente. Ainda, 

por se tratar de um poluente emergente, existem poucos estudos sobre os 

impactos deste no meio, o que corrobora com a importância da pesquisa. 

Utilizou-se a resina catiônica SupergelTM SGC650H no estudo pelo fato da 

mesma possuir alta capacidade de adsorção/troca iônica e poucos trabalhos 

publicados a seu respeito. Além disso, em testes preliminares, foi observada uma 

elevada remoção do fármaco de estudo utilizando esta resina. 

 

4.1 Preparo da solução de ciprofloxacina 

 

O princípio ativo de CIP (HCl) utilizado no estudo contém grau de pureza 

de 98,54%, e foi obtido de um laboratório de manipulação de fármacos, localizado 

na cidade de Guarapuava/PR. 

Para o preparo das soluções de CIP foi descontada a massa referente ao 

HCl presente no sal (CIP (HCl)). As soluções foram preparadas utilizando água 

destilada. Para o ajuste do pH utilizou-se alíquotas de hidróxido de sódio (NaOH 

0,1 mol L-1) e ácido clorídrico (HCl 0,1 mol L-1). 

Embora a concentração da solução de CIP utilizada no estudo (100 mg L-1) 

seja superior à comumente encontrada em efluentes reais dispostos no meio 

ambiente (na ordem de µg L-1), a mesma foi utilizada em função da limitação das 

técnicas analíticas empregadas. 

 

4.2 Procedimento analítico 

 

Para a determinação do comprimento de onda, no qual ocorre a máxima 

absorção de luz pela CIP, utilizou-se um espectrofotômetro UV-VIS (PerkinElmer, 

Lambda 35). Os porta-amostras utilizados para este procedimento foram cubetas 
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de quartzo, com caminho óptico de 10 mm. Inicialmente, buscou-se observar as 

bandas de absorção máxima (λmáx) da CIP, variando o comprimento de onda de 

200 a 700 nm. Em seguida, foi construída uma curva de calibração a partir de 

diluições da solução de CIP, nas quais obteve-se pontos em concentrações de 

0,5 a 25 mg L-1, observando a faixa de linearidade da Lei de Lambert-Beer. 

Também foi verificada a absorção da CIP em diferentes valores de pH a fim de 

acompanhar a alteração da intensidade da banda de máxima absorbância, bem 

como da faixa de comprimento de onda em que esta ocorre, que variou de 272 a 

278 nm. Durante o desenvolvimento dos trabalhos, para cada nova solução de 

CIP preparada, foi refeita a curva de calibração a fim de evitar possíveis erros 

referentes ao desgaste natural do equipamento. 

 

4.3 Resina SupergelTM SGC650H 

 

A resina utilizada no estudo foi cedida pela empresa KLABIN SA. Para os 

estudos de remoção da CIP da solução aquosa, a resina foi seca em estufa a 60 

ºC até massa constante. 

Inicialmente foi realizada a caracterização da resina SGC650H com o 

intuito de avaliar as suas propriedades químicas, físicas e estruturais. Em 

seguida, foram realizados os testes preliminares de remoção da CIP em sistema 

fechado e batelada para avaliar o efeito do parâmetro pH da solução. Ainda, 

foram obtidos dados experimentais de equilíbrio, em sistema fechado e batelada, 

a fim de testar diferentes modelos de isotermas e obter os parâmetros de 

equilíbrio envolvidos no processo. Por fim, foram realizados testes cinéticos de 

remoção da CIP, de uma solução aquosa, em coluna de leito fixo. 

 

4.4 Caracterização da resina de troca iônica 

 

As análises de caracterização da resina de troca iônica foram realizadas no 

Laboratório de Engenharia Ambiental (LEA) e no Laboratório de Recursos 

Analíticos e de Calibração (LRAC) da Faculdade de Engenharia Química da 

Universidade Estadual de Campinas (FEQ/UNICAMP); e no Laboratório de 
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Catálise e Produção de Biocombustíveis da Universidade Federal do Paraná 

(LABCATPROBIO/UFPR/Campus Palotina). 

 

4.4.1 Picnometria a gás hélio 

 

Para avaliar a densidade real da amostra de resina SGC650H, utilizou-se 

um picnômetro a gás Hélio (Micromeritics, Accupyc 1330) do 

LEA/FEQ/UNICAMP, a uma temperatura de 25 ºC e uma razão de equilíbrio de 

0,050 psig min-1. 

 

4.4.2 Sedimentometria de raios X 

 

A análise da distribuição granulométrica das partículas do adsorvente foi 

obtida a partir do equipamento Analisador de Tamanho de Partículas por Difração 

à Laser (MasterSizer-S) (Malvern Instruments, Long Bench MAM 5005) do 

LRAC/FEQ/UNICAMP. As condições de análise compreenderam medidas 

realizadas em meio úmido, tendo como dispersante a água destilada. O modelo 

matemático de Mie foi utilizado nas análises. Este considera que as partículas são 

esféricas e que não são opacas, logo, avalia a difração e difusão da luz na 

partícula e no meio (MIE, 1908). 

 

4.4.3 Fisissorção de nitrogênio 

 

A caracterização da área específica da resina SGC650H foi realizada pelo 

método da fisissorção com N2 (77 K). O equipamento Quantachrome (NOVA 

2000e) do LABCATPROBIO/UFPR/Campus Palotina foi utilizado para a análise. 

Foram determinados os seguintes parâmetros morfológicos: área superficial 

específica (As), calculada a partir do método Brunauer-Emmett-Teller (BET) 

(BRUNAUER et al., 1938); volume total de poros (Vp), determinado pelo método 

do ponto único em P/P0 = 0,99; diâmetro médio de poros (Dp), calculado pelo 

método de Barrett-Joyner-Halenda (BJH) (BARRETT et al., 1951); e área 
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específica (Am) e volume (Vm) de microporos pelo método Dubinin-Radushkevich 

(DR) (DUBININ, 1960). 

 

4.4.4 Microscopia eletrônica de varredura e espectroscopia de energia 
dispersiva de raios X (MEV-EDX) 

 

A morfologia da resina SGC650H foi avaliada por imagens microscópicas 

de alta resolução ampliadas obtidas por microscopia eletrônica de varredura 

(MEV) (Tescan, Vega 3). Esta técnica foi acoplada a um sistema de 

espectroscopia de energia dispersiva de raios X (EDX) (Oxford, Penta FET 

Precision), que permitiu a avaliação semiquantitativa da composição química em 

regiões definidas da amostra, obtendo como resultado a média das composições 

nos diferentes pontos analisados. As análises foram realizadas no 

LABCATPROBIO/UFPR/Campus Palotina. 

 

4.4.5 Ponto de carga zero (pHPCZ) 

 

A avaliação do pHPCZ do adsorvente SGC650H foi realizada utilizando a 

metodologia citada por Park e Regalbuto (1995). O método constitui em colocar 

50 mL de soluções aquosas de NaCl 0,01 mol L-1, preparadas sob diferentes 

valores de pH inicial, em contato com 100 mg do adsorvente. As soluções de 

NaCl foram preparadas na faixa de pH 2 a 12, com adição de soluções de NaOH 

0,1 mol L-1 e HCl 0,1 mol L-1, com o auxílio de um pHmetro (Gehaka, PG1800). 

Após 48 horas de contato, foram medidos os valores do pH de equilíbrio das 

amostras. Os experimentos foram realizados em triplicata, na temperatura de     

30 ºC. A partir do gráfico do pHinicial versus pHfinal foi determinado o pHPCZ da 

resina, que corresponde ao pHfinal na região do gráfico em que este apresenta-se 

aproximadamente constante. 

 

4.5 Experimentos de remoção da CIP da solução aquosa 

 

Os experimentos de remoção da CIP de uma solução aquosa foram 

realizados no Laboratório de Controle de Processos do Programa de Pós-
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Graduação em Engenharia Química da Universidade Estadual do Oeste do 

Paraná (UNIOESTE) – Campus Toledo/PR. 

 

4.5.1 Efeito do pHinicial da solução 

 

Os testes que buscaram avaliar o efeito do pHinicial foram realizados em 

sistema fechado e batelada. Os ensaios utilizaram frascos Erlenmeyer de 125 mL, 

com um volume de solução de CIP de 100 mL, aos quais foram adicionados 0,02 

g de resina por frasco. Após isso, os frascos foram colocados em uma incubadora 

orbital refrigerada (Tecnal, TE-421) sob agitação e temperatura constantes de 150 

rpm e 30 ºC, respectivamente, durante um período de 48 h. 

Foi avaliado o efeito do parâmetro pHinicial da solução de CIP (3; 6; 7,5; 9 e 

11), o qual foi ajustado com soluções de NaOH (0,1 mol L-1) e HCl (0,1 mol L-1). 

Os valores escolhidos para testar a influência do pHinicial da solução foram 

baseados nas faixas de fração das espécies de CIP, conforme apresentado na 

Figura 3.3. A quantidade de CIP adsorvida pela resina foi determinada pela 

Equação (4.1). 

 

m

CCV
q

)( 0       (4.1) 

 

Sendo q  a quantidade de CIP adsorvida por massa de resina (mg g-1), V  o 

volume da solução (L), 0C  a concentração inicial da solução de CIP (mg L-1), C  a 

concentração de CIP medida na solução (mg L-1) e m  a massa de resina utilizada 

(g). 

 

4.5.2 Cinética de adsorção em função do pHinicial da solução 

 

A avaliação da cinética de remoção da CIP da solução aquosa pela resina 

SGC650H foi determinada utilizando o pH da solução ajustado aos valores de 5, 6 

e 7, e a temperatura de 30 °C. 
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Os experimentos foram realizados em béqueres contendo 1 L de solução 

de CIP e utilizando agitação mecânica de 120 rpm (Marconi, MA039). Para isto, 

utilizou-se 0,118 g de resina, a qual foi adicionada à solução com concentração 

inicial de 50 mg L-1. A cinética foi avaliada até 48 horas, em que foram retiradas 

alíquotas em intervalos de tempo pré-determinados. Para o cálculo da quantidade 

de CIP aderida à resina em cada tempo, foi utilizada a Equação (4.1). 

 

4.5.3 Equilíbrio de adsorção 

 

Os testes de equilíbrio foram realizados em sistema fechado e batelada em 

uma incubadora orbital refrigerada (Tecnal, TE-421). O pH 5 foi utilizado para 

esses testes. As soluções de CIP e a resina foram adicionadas em frascos 

Erlenmeyer e mantidas sob agitação constante (150 rpm) e temperatura 

controlada (30 °C) até o tempo de equilíbrio (48 horas), determinado a partir dos 

testes cinéticos. 

Nesse teste, optou-se por variar tanto a concentração inicial quanto a 

massa de resina. As concentrações de CIP no adsorvente no equilíbrio foram 

calculadas pela Equação (4.2): 

 

m

CCV
q

eq

eq

)( 0 
      (4.2) 

 

Sendo eqq  a quantidade de CIP adsorvida no equilíbrio (mg g-1) e eqC  a 

concentração de CIP na solução no equilíbrio (mg L-1). 

 

4.5.4 Planejamento experimental DCCR 

 

Um planejamento experimental do tipo delineamento composto central 

rotacional (DCCR) com três replicatas no ponto central foi elaborado para avaliar 

a influência das variáveis do processo em coluna de leito fixo. Foi aplicada a 

Metodologia de Superfícies de Resposta (MSR) de modo a obter uma melhor 
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estimativa da região ótima de operação da coluna, considerando as variáveis 

estudadas e uma combinação de níveis destas. 

Neste estudo, foram consideradas duas variáveis independentes: a vazão 

volumétrica de entrada na coluna e a altura do leito preenchido com a resina, 

cujos valores são apresentados na Tabela 4.1. 

 

Tabela 4.1. Variáveis utilizadas no planejamento experimental e seus respectivos níveis. 

Variáveis 

Níveis 

-1,41 -1 0 1 1,41 

Vazão volumétrica (Q) 

(cm
3
 min

-1
) 

3,8 5,0 8,0 11,0 12,2 

Altura do leito (HL) 

(cm) 
3,0 3,8 5,7 7,6 8,4 

 

A variável resposta avaliada no sistema foi a eficiência da coluna. A coleta 

dos dados de resposta foi obtida, em sua maioria, pelos experimentos realizados, 

e o restante foi previsto a partir da modelagem matemática fenomenológica 

validada no processo. Esta metodologia foi realizada com o intuito de verificar a 

capacidade de predição do modelo em diferentes condições operacionais, bem 

como possibilitar a minimização da quantidade de experimentos. 

Uma ampla faixa de variabilidade de vazão volumétrica e altura do leito foi 

previamente testada, de modo a definir os níveis máximos e mínimos destes 

parâmetros na procura de seus valores pseudo-ótimos para a obtenção do melhor 

desempenho do sistema de adsorção/troca iônica na coluna. Os experimentos 

foram realizados aleatoriamente, visando minimização de erros sistemáticos. As 

condições operacionais do processo, com seus respectivos níveis utilizados na 

realização dos onze experimentos do planejamento, são apresentadas na Tabela 

4.2. 
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Tabela 4.2. Matriz do planejamento experimental DCCR. 

Ensaio 

Condições Operacionais 

Vazão volumétrica (Q) 

(cm
3
 min

-1
) 

 
Altura do Leito (HL) 

(cm) 

Var. Codificada Var. Real  Var. Codificada Var. Real 

1 -1 5,0  -1 3,8 

2 1 11,0  -1 3,8 

3 -1 5,0  1 7,6 

4 1 11,0  1 7,6 

5 -1,41 3,8  0 5,7 

6 1,41 12,2  0 5,7 

7 0 8,0  -1,41 3,0 

8 0 8,0  1,41 8,4 

9 0 8,0  0 5,7 

10 0 8,0  0 5,7 

11 0 8,0  0 5,7 

 

Os dados experimentais obtidos foram submetidos à análise estatística 

baseada nas superfícies de respostas, empregando um modelo empírico 

polinomial de segunda ordem (Equação (4.3)), tendo como variável de resposta a 

eficiência da coluna. 

 


 


k

1i

k

ij

jiij

k

1i

2

ii2

k

1i

ii10 qqβqβqββY     (4.3) 

 

Sendo Y  a função resposta do parâmetro analisado (eficiência da coluna de leito 

fixo), q  os parâmetros da coluna (vazão volumétrica e altura do leito) e β  os 

coeficientes significativos do modelo representando as interações entre as 

variáveis. 

Para a validação do modelo proposto foi realizada uma análise de variância 

(ANOVA) usando o software Statistica® (Statsoft, Inc.), por meio do teste F. A 
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qualidade do ajuste das respostas de eficiência da coluna obtidas em função do 

modelo polinomial escolhido, foi avaliada pelos coeficientes de determinação (R2 

e R2
aj.). Para verificar os parâmetros significativos do modelo (vazão volumétrica e 

altura do leito) em função da variável resposta, calculou-se a Tabela de Efeitos ao 

nível de significância de 5% (α = 0,05). 

 

4.5.5 Cinética de adsorção em coluna de leito fixo 

 

Os ensaios em coluna de leito fixo foram realizados utilizando uma coluna 

de vidro encamisada, com 1 cm de diâmetro interno e 30 cm de altura, acoplada a 

um banho ultratermostático (Quimis, Q214M) para controle de temperatura e uma 

bomba peristáltica (Masterflex L/S, 77200-60) para controle de vazão. A 

concentração inicial da CIP utilizada nos testes foi de 100 mg L-1 e o pH da 

solução foi ajustado para 5. Na Figura 4.1 é apresentado um esquema do aparato 

experimental utilizado nos ensaios de remoção da CIP em coluna de leito fixo. 

A solução de CIP a ser tratada foi colocada em contato com a resina a 

partir de uma corrente em fluxo ascendente a vazão constante. Em intervalos de 

tempo pré-determinados foram coletadas amostras da solução na saída da 

coluna, em que a concentração final da CIP foi analisada em espectrofotômetro 

UV-VIS. 

 

 

Figura 4.1. Sistema de adsorção/troca iônica em coluna de leito fixo: (1) tanque de alimentação; 
(2) bomba peristáltica; (3) coluna de leito fixo; (4) tanque de coleta; (5) banho termostático. 
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Para avaliar a quantidade de CIP adsorvida pela resina até o ponto de 

ruptura da coluna ( 05,00  CC LzCIP ), utilizou-se um balanço de massa para 

coluna, representado pela Equação (4.4). 

 

m

CV
dt

C

C

m

QC
q LL

t LzCIP

CIPb

b 0

0
0

0 1
















 

     (4.4) 

 

Sendo bt  o tempo de ruptura da coluna (min), CIPbq  a concentração de CIP na 

resina no tempo de ruptura (mg g-1), LzCIPC   a concentração de CIP na saída da 

coluna (mg L-1), 0C  a concentração de CIP na alimentação (mg L-1), Q  a vazão 

volumétrica de alimentação (L min-1); m  a massa de resina utilizada no 

empacotamento da coluna (g); LV o volume do leito (L) e L  a porosidade do leito. 

A quantidade total de CIP adsorvida pela coluna de leito fixo é verificada a 

partir da saturação desta, ou seja, quando 0CC LzCIP  . Esse valor pode ser 

calculado a partir da Equação (4.5). 
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Sendo tt  o tempo de saturação da coluna (min) e CIPtq  a concentração de CIP na 

resina no tempo de saturação (mg g-1). 

Para o cálculo da eficiência da coluna, foi utilizada uma relação envolvendo 

a quantidade adsorvida até o tempo de ruptura ( CIPbq ) e a quantidade total 

adsorvida, ou até o tempo de saturação da coluna ( CIPtq ). Essa relação pode ser 

observada pela Equação (4.6). 

 

100(%)
CIPt

CIPb

q

q
Eficiência       (4.6)  
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5 MODELAGEM MATEMÁTICA 

 

Para a modelagem matemática do sistema foram considerados modelos 

matemáticos fenomenológicos do processo de adsorção. A simulação dos 

modelos matemáticos utilizados no trabalho foi realizada a partir da utilização do 

software MapleTM (MapleSoft, Inc.). 

A modelagem matemática apresentada neste trabalho compreendeu, 

simultaneamente, as etapas de equilíbrio de adsorção e de cinética de adsorção 

em coluna de leito fixo. 

 

5.1 Equilíbrio de adsorção 

 

Para representar os dados de equilíbrio de adsorção da CIP com a resina 

SGC650H foram utilizadas as isotermas de Langmuir e Freundlich. As equações 

utilizadas para o cálculo da isoterma de equilíbrio para cada modelo são 

apresentadas na Tabela 3.3. 

Os parâmetros das isotermas de equilíbrio foram determinados a partir do 

método de otimização Simplex Downhill desenvolvido por Nelder e Mead (1965), 

por meio de um ajuste dos modelos matemáticos aos dados experimentais 

obtidos, buscando-se o mínimo da função objetivo, representada pela Equação 

(5.1). 

 

 2

1

*

EXPMOD

n

i
OBJ qqF 



    (5.1) 

 

Sendo EXPq  a capacidade de remoção da CIP obtida experimentalmente (mg g-1), 

MODq  a capacidade de remoção da CIP obtida pelo modelo (mg g-1) e n  o número 

de dados experimentais. 
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5.2 Cinética de adsorção em coluna de leito fixo 

 

Para descrever o processo de adsorção do fármaco ciprofloxacina em 

coluna de leito fixo empacotada com a resina SGC650H foram testados três 

modelos matemáticos, sendo dois de resistência simples e um que considera uma 

dupla-resistência. Algumas considerações foram admitidas na construção destes 

modelos: 

 Processo isotérmico e isobárico; 

 Porosidade constante do leito; 

 Velocidade intersticial constante; 

 Propriedades físicas do adsorvente constantes; 

 Dispersão radial na coluna de leito fixo negligenciável, com o fluxo de 

massa variando apenas na direção axial. 

Para avaliar a cinética de adsorção em coluna foram realizados os 

balanços de massa do adsorbato nas fases líquida e sólida. 

 

5.2.1 Balanço de massa na fase líquida 

 

Para todos os modelos matemáticos testados utilizou-se o mesmo balanço 

de massa para a fase líquida, apresentado na Equação (5.2). A dispersão axial foi 

levada em consideração nesta etapa. 
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Sendo CIPC  a concentração de CIP na fase líquida (mg L-1), CIPq  a concentração 

de CIP na fase sólida (mg g-1), L  a densidade do leito (g cm-3), L  a porosidade 

do leito, ou  a velocidade intersticial da solução no leito (cm min-1) e axD  o 

coeficiente de dispersão axial (cm2 min-1). 

As condições iniciais utilizadas na resolução da Equação (5.2) foram: 
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0)0,( zCCIP       (5.3) 

 

0)0,( zqCIP       (5.4) 

 

Da mesma forma, foram necessárias duas condições de contorno, 

expressas nas Equações (5.5) e (5.6). 
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    (5.6) 

 

Sendo 0C  a concentração da CIP na fase líquida na alimentação (mg L-1). 

 

5.2.2 Balanço de massa na fase sólida 

 

A escolha dos modelos matemáticos utilizados neste trabalho levou em 

consideração diferentes etapas controladoras para descrever as taxas de 

adsorção. Primeiramente, considerou-se que a resistência à transferência de 

massa é limitada pela adsorção na superfície do adsorvente (Modelo AS). A 

segunda hipótese testada foi considerando a difusão no filme externo que envolve 

a partícula como sendo a etapa limitante do processo (Modelo DFE). Por fim, 

avaliou-se a possibilidade de ocorrência de dupla-resistência: adsorção na 

superfície e difusão no filme externo (Modelo AS+DFE). 

Neste trabalho, não foi avaliada a influência do modelo que indica a difusão 

intrapartícula como sendo a etapa limitante do processo devido ao fato de que a 

resina utilizada possui baixa quantidade de poros, o que possibilitou considerá-la 

como um material não poroso (ver Seção 6.1.3). 
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5.2.2.1 Modelo AS (Adsorção na Superfície) 

 

Neste modelo, a resistência à transferência de massa nos poros do 

adsorvente e no filme externo é desconsiderada. Ou seja, se assume que não 

existe gradiente de concentração da CIP na fase sólida ( *

CIPCIP qq  ) e nem na 

fase líquida ( *

CIPCIP CC  ). A Equação (5.7) descreve a resistência à transferência 

de massa a partir desse modelo. 

 

CIPdCIPmáxCIPa

CIP qkqqCk
t

q





)(     (5.7) 

 

Sendo ak  a constante cinética de adsorção (L mg-1 min-1) e dk  a constante 

cinética de dessorção (min-1). 

Visto que a constante de afinidade de Langmuir ( Lb ) foi utilizada para 

expressar a constante cinética de dessorção em função da constante cinética de 

adsorção, seguindo a relação Lad bkk  , a Equação (5.7) pode ser reescrita pela 

Equação (5.8). 
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Sendo Lb  a constante de afinidade de Langmuir (L mg-1). 

 

5.2.2.2 Modelo DFE (Difusão no Filme Externo) 

 

Para esse caso, considera-se que não existe gradiente de concentração da 

CIP na fase sólida ( *

CIPCIP qq  ), logo, a resistência à transferência de massa nos 

poros do adsorvente é desconsiderada. Dessa forma, a Equação (5.9) descreve a 

resistência à transferência de massa no filme externo. 
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     (5.9) 

 

Sendo FK  o coeficiente de transferência de massa no filme (min-1). 

A concentração da CIP no equilíbrio ( *

CIPC ) foi relacionada pela isoterma de 

Langmuir, apresentada na Equação (5.10). Para essa etapa, levou-se em 

consideração o equilíbrio termodinâmico na interface sólido/líquido. 

 

*

*

1 CIPL

CIPLmáx

CIP
Cb

Cbq
q


      (5.10) 

 

Sendo máxq  (mg g-1) e Lb  (L g-1) os parâmetros da isoterma. 

 

5.2.2.3 Modelo AS+DFE (Adsorção na Superfície + Difusão no Filme 

Externo) 

 

Para descrever as resistências à transferência de massa na superfície do 

adsorvente e no filme externo, utilizaram-se as Equações (5.8) e (5.9), 

respectivamente. Por se tratarem de etapas de transferência de massa 

sequenciais, foi estabelecida uma relação de continuidade entre elas, conforme 

apresentado na Equação (5.11). 
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Neste modelo, as variáveis *

CIPC  e CIPq  foram correlacionadas pela isoterma 

de Langmuir, apresentada na Equação (5.10). 
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5.2.3 Identificação de parâmetros 

 

Nos modelos matemáticos fenomenológicos propostos para representar a 

dinâmica de adsorção em coluna de leito fixo existem três grupos de parâmetros. 

No primeiro grupo estão aqueles que foram obtidos experimentalmente ( L , L , 

0u , LH  e Q). No segundo grupo, os calculados a partir de correlações existentes 

na literatura ( axD  e mD ). O terceiro grupo é constituído pelos parâmetros 

ajustados com a utilização dos dados experimentais das curvas de ruptura ( FK  e 

ak ). 

Para o cálculo da variável densidade do leito ( L ) utilizou-se a Equação 

(5.12). 

 

L

L
V

m
      (5.12) 

 

Sendo m  a massa de resina utilizada no empacotamento da coluna (g) e LV  o 

volume do leito (cm3). 

A porosidade do leito ( L ) foi calculada a partir da Equação (5.13). 

 

P

L
L




 1      (5.13) 

 

Sendo P  a densidade real da resina (g cm-3). Esse parâmetro foi obtido a partir 

da análise de picnometria a gás hélio (ver Seção 6.1.1). 

A velocidade intersticial ( 0u ) de entrada da solução de CIP na coluna foi 

calculada a partir da Equação (5.14). 
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Sendo Q  a vazão volumétrica de entrada da solução de CIP na coluna (cm3 min-1) 

e LA  a área da seção transversal ao fluxo (cm2). 

Os efeitos de mistura na direção axial em um balanço na fase líquida estão 

concentrados em um único parâmetro, o coeficiente de dispersão axial ( axD ). Este 

é calculado a partir da Equação (5.15) (RUTHVEN, 1984). 
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Sendo axD  o coeficiente de dispersão axial (cm2 min-1) e mD  a difusividade 

molecular da CIP na solução (cm2 min-1), calculada a partir da relação de Einstein-

Stokes (WELTY et al.,1984), apresentada na Equação (5.16): 
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Sendo Bk  a constante de Boltzmann (m2 kg s-2 K-1), T  a temperatura do sistema 

(K),   a viscosidade da solução (cP) e mr  o raio da molécula de CIP (cm). Para 

este cálculo, utilizou-se a viscosidade da água pura na temperatura do sistema. 

Os parâmetros dos modelos matemáticos utilizados, ak  e FK , foram 

calculados pelas Equações (5.8), (5.9) e (5.11), utilizando os dados experimentais 

obtidos em coluna e o ajuste da seguinte função objetivo: 
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Sendo LzMODC   a concentração de CIP na saída da coluna obtida a partir do 

modelo (mg L-1), LzEXPC   a concentração de CIP na saída da coluna obtida 
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experimentalmente (mg L-1), 0C  a concentração de CIP na alimentação (mg L-1) e 

n  o número de dados experimentais. 

O ajuste dos modelos foi avaliado através da análise do coeficiente de 

determinação (R2) e do critério de informação Akaike ( AIC ), que considera os 

diferentes números de parâmetros em cada modelo e também a correção ( AICc ) 

para pequenas amostras (n/p < 40) (HURVICH & TSAI, 1991), de acordo com as 

Equações (5.18) e (5.19). 
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Sendo expq  e modq  as concentrações da CIP na fase sólida dos dados 

experimentais e calculados pelos modelos cinéticos, respectivamente; AICc  o 

critério de informação de Akaike corrigido; n  o número de experimentos e p  o 

número de parâmetros do modelo ajustado. 
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6 RESULTADOS E DISCUSSÕES 

 

A apresentação dos resultados obtidos e sua respectiva discussão segue, 

primeiramente, a análise da caracterização física, química e morfológica da resina 

catiônica SupergelTM SGC650H. Posteriormente, são apresentados os resultados 

dos experimentos relacionados à influência do pHinicial da solução na remoção da 

CIP de uma solução aquosa. Em seguida, são discutidos os resultados dos testes 

de equilíbrio e do ajuste das isotermas aos mesmos. Após isso, apresenta-se as 

curvas de ruptura obtidas em coluna de leito fixo, bem como os resultados da 

modelagem matemática fenomenológica empregada no processo. Na etapa 

seguinte, são apontados os resultados da análise estatística realizada a partir da 

utilização um planejamento experimental DCCR. Por fim, é apresentada a 

validação do modelo matemático que melhor representou os dados experimentais 

das curvas de ruptura. 

 

6.1 Caracterização física, química e morfológica da resina SGC650H 

 

Para a caracterização da resina SGC650H, utilizaram-se cinco diferentes 

análises visando obter os seguintes parâmetros: densidade real, distribuição do 

tamanho de partículas, área superficial e distribuição do tamanho de poros, 

morfologia e composição química de sua superfície, e distribuição de sua carga 

residual superficial. 

 

6.1.1 Picnometria a gás hélio 

 

A resina SGC650H apresentou densidade real de 1,26 ± 0,0006 g cm-3, o 

que confirmou o valor especificado pela empresa fabricante Purolite® do Brasil 

Ltda (1,21 g cm-3). A partir da obtenção do valor da densidade real da resina foi 

possível calcular a porosidade do leito, a qual resultou no valor de 0,76. 
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6.1.2 Sedimentometria de raios X 

 

Na Figura 6.1 é apresentada a distribuição granulométrica da resina 

SGC650H empregando a técnica de sedimentometria de raios X. Como pode ser 

observado, a análise da distribuição do diâmetro de partícula apresentou maior 

concentração destas na faixa de 500 a 800 µm. O diâmetro médio obtido a partir 

da análise foi de 653 µm. Valor que confirma o que foi previamente apresentado 

nas especificações das propriedades da resina, de 650 µm (ver Tabela 3.2). Os 

resultados apresentam um comportamento de distribuição normal (Gaussiano), 

em que é possível observar certa regularidade no diâmetro das partículas da 

resina SGC650H. Esse aspecto homogêneo possibilita desprezar a etapa de 

separação granulométrica do material, garantindo que diferentes amostras 

resultam em tamanhos médios de partículas aproximados. 

 

 

Figura 6.1. Distribuição do diâmetro de partícula para a resina SGC650H empregando 
sedimentometria de raios X. 

 

Comparando com outros dois trabalhos que utilizaram diferentes resinas 

comerciais nos experimentos de troca iônica, Borba (2009) apresentou um 

diâmetro médio de partícula de 500 µm para a resina Amberlite IR 120, enquanto 
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Marin (2013) obteve um valor de 630 µm para a resina DowexTM OptiporeTM SD-2. 

Dessa forma, verifica-se que ambas as resinas possuem diâmetro médio menor 

que a utilizada no presente estudo. 

É importante avaliar a relação entre o diâmetro da coluna e o diâmetro das 

partículas para evitar o efeito de parede no sistema, em que o fluido pode 

percorrer caminhos preferenciais ao longo do empacotamento, o que leva a uma 

superestimação da queda de pressão na coluna. Segundo Geankoplis (1993), a 

relação entre o diâmetro da coluna e o diâmetro da partícula (D/dp) deve ser de 

pelo menos 8:1 a 10:1 para que esse efeito seja desprezível. Levando em 

consideração que a coluna utilizada no estudo possui diâmetro de 1 cm, e o 

diâmetro da resina SGC650H calculado foi de 0,0653 cm, pode-se desconsiderar 

o efeito de parede no processo. 

 

6.1.3 Fisissorção de nitrogênio 

 

Na Figura 6.2a é apresentada a isoterma de adsorção/dessorção de 

nitrogênio da resina SGC650H. Observa-se que existe presença significativa de 

histerese na isoterma do material e, seguindo a classificação da IUPAC (ver 

Figura 3.8), identifica-se uma isoterma do Tipo II, característica de materiais não 

porosos ou macroporosos. Da mesma forma, analisando os tipos de ciclos de 

histerese apresentados na Figura 3.9, pode-se considerar a isoterma da resina 

com histerese do Tipo H4, definida por apresentar diferença nas curvas 

adsorção/dessorção até baixos valores de P/P0 e sendo encontrada em materiais 

micro, mesoporosos ou ainda não porosos. 

A distribuição do tamanho de poros pode ser verificada a partir da curva 

gerada pelo método BJH (Barrett-Joyner-Halenda), apresentada na Figura 6.2b. 

Nesta, observa-se a incidência predominante de mesoporos na faixa de 30 a 100 

Å. 
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Figura 6.2. (a) Isoterma de adsorção e dessorção de N2 na temperatura de 77 K (── Adsorção; 

−−− Dessorção) e (b) Distribuição do Tamanho de Poros da resina SGC650H. 

 

Os valores encontrados para a caracterização morfológica da resina 

SGC650H, que envolveram a análise da área superficial específica, bem como do 

volume e diâmetro médio de poros, os quais foram obtidos pelo método de 

fisissorção de N2, são apresentados na Tabela 6.1. Observa-se que a resina 

SGC650H apresenta baixos valores para área superficial específica e volume de 

poros quando comparada a materiais amplamente utilizados como adsorventes 

para águas residuárias, como é o caso do carvão ativado, em que são 

observados valores de 500 a 2000 m2 g-1 e até 91,4 cm3 g-1 para área superficial 

específica e volume de poros, respectivamente (GUPTA & SUHAS, 2009; 

IOANNIDOU & ZABANIOTOU, 2007). Ainda, a mesma apresenta um diâmetro de 

poros característico de materiais mesoporosos (20 Å < Dp < 500 Å). 

 

Tabela 6.1. Caracterização morfológica por fisissorção de nitrogênio. 

Adsorvente 

Área 
Superficial 
Específica 

(m
2 
g

-1
) 

Área 
Específica de 
Microporos 

(m
2 
g

-1
) 

Volume  
Total de 
Poros 

(cm
3 
g

-1
) 

Volume      
de 

Microporos 

(cm
3 
g

-1
) 

Diâmetro 
Médio de 

Poros 

(Å) 

SGC650H 0,9 0,4 1,5 x 10
-3
 1,5 x 10

-4
 67 

 

Analisando os valores para a microporosidade da resina, identifica-se que 

área específica de microporos do material consiste em aproximadamente 44% da 

área superficial específica. Ainda, o volume de microporos equivale a cerca de 
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10% do volume total de poros, o que confirma a maior proporção de mesoporos 

na resina. 

Dessa forma, verifica-se que a resina SGC650H é um material constituído 

por micro e mesoporosos, porém possui um volume de poros consideravelmente 

baixo. Essa análise, aliada ao tipo de isoterma observada, permite considerar o 

material como sendo não poroso, o que justificou a não utilização do modelo 

matemático que considera a difusão intrapartícula como a etapa limitante do 

processo de transferência de massa (ver Seção 6.4.1). 

 

6.1.4 Microscopia eletrônica de varredura e espectroscopia de energia 
dispersiva de raios X (MEV-EDX) 

 

Na Figura 6.3 são apresentadas as micrografias da resina SGC650H 

obtidas por MEV nas seguintes ampliações: 200, 500, 1000, 2000, 5000 e 10000 

vezes. 

 

 

Figura 6.3. Microscopia Eletrônica de Varredura (MEV) da resina com ampliações de: (a) 200 
vezes; (b) 500 vezes; (c) 1000 vezes; (d) 2000 vezes; (e) 5000 vezes; (f) 10000 vezes. 
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A partir das ampliações menores, é possível identificar a forma 

regularmente esférica da resina. Com o aumento das ampliações, destaca-se o 

aspecto plano da resina, ou a inexistência de macroporos na sua superfície, o que 

corrobora com os resultados obtidos na análise de fisissorção de N2 (ver Seção 

6.1.3). Os dados referentes à espectroscopia de energia dispersiva de raios X 

(EDX), apresentados na Tabela 6.2, permitem avaliar qualitativamente os 

constituintes da resina. Trata-se de uma técnica semi-quantitativa, que permite 

estimar a composição do material. 

 

Tabela 6.2. Análise química da resina obtida por EDX. 

Elemento % 

C 59 

O 29 

S 12 

TOTAL 100 

 

Os valores obtidos pela técnica confirmam as propriedades da resina 

especificadas pela empresa fabricante Purolite® do Brasil Ltda na Tabela 3.2, em 

que a mesma é composta por uma matriz de poliestireno reticulado com 

divinilbenzeno e grupos funcionais ácidos sulfônicos (-SO3H). É importante 

ressaltar que o hidrogênio, apesar de estar presente na molécula, não é 

detectado pela técnica e por isso não está presente na Tabela 6.2. 

 

6.1.5 Ponto de carga zero (pHPCZ) 

 

O pHPCZ da resina SGC650H foi obtido a partir de um gráfico do pHfinal em 

função do pHinicial como mostrado na Figura 6.4. De acordo com o procedimento 

proposto por Park e Regabulto (1995), o valor do pHPCZ corresponde à região do 

gráfico em que o pHfinal permanece aproximadamente constante. Com base nesse 

método, o pHPCZ da resina encontra-se, aproximadamente, em 2,68 ± 0,07. 
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Figura 6.4. Ponto de carga zero (pHPCZ) da resina SGC650H. 

 

Analisando a Figura 6.4, observa-se que o pH da solução diminui para 

todos os casos estudados. Nas faixas de pHinicial de 2 a 5 e de 10 a 12 verifica-se 

que o pHfinal sofre um aumento em função do aumento do pHinicial. Já no intervalo 

entre 5 e 10, não é observada grande alteração no pHfinal em função do pHinicial, 

logo, este valor é definido como o pHPCZ da resina e corresponde à região em que 

a superfície da mesma possui carga residual neutra. Em uma faixa de pH menor 

que o pHPCZ, a superfície da resina encontra-se positivamente carregada, 

enquanto em pH maior que o pHPCZ, a superfície da resina encontra-se 

negativamente carregada (AL-DEGS et al., 2000). Tendo em vista a especiação 

da CIP (ver Figura 3.3), observa-se que a molécula encontra-se carregada 

positivamente em valores de pH abaixo de 5,9 (valor que consiste no pka1 da 

molécula), logo, para valores de pH da solução entre 2,68 e 5,9 a superfície da 

resina está carregada negativamente e a CIP possui carga positiva, favorecendo 

a atração entre o adsorvente e o adsorbato. Em pH’s acima de 6, a molécula da 

CIP apresenta cargas positivas e negativas, o que desfavorece o sistema. Da 

mesma forma, para valores de pH abaixo de 2,68 pode ocorrer a repulsão devido 

a ambos possuírem carga positiva. 

Marin (2013) determinou o pHPCZ da resina DowexTM OptiporeTM SD-2 e 

chegou a um valor dentro de uma faixa compreendida entre 4 e 10. Segundo o 
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estudo de Borba (2009), a resina catiônica Amberlite IR 120 também apresentou 

um pHPCZ em um intervalo (4 < pHPCZ < 11). Ambos os valores encontrados 

apresentam-se maiores que o valor obtido para a resina em estudo. Isso pode 

estar relacionado ao caráter ácido da resina SGC650H devido a sua superfície ser 

carregada com íons H+, diferentemente da Amberlite IR 120 que, apesar de 

possuir o mesmo grupo funcional, apresenta forma iônica Na+. Já a resina 

DowexTM OptiporeTM SD-2 possui grupo funcional diferente, composto por uma 

amina terciária, a qual possui característica menos ácida que o grupamento ácido 

sulfônico. 

Dessa forma, analisando e comparando a especiação da molécula da CIP 

com o ponto de carga zero da resina SGC650H, observa-se que a remoção deste 

composto fármaco, de uma solução aquosa, pode ser influenciada pelo valor do 

pH da solução. 

 

6.2 Testes iniciais de pH 

 

Para verificar a influência do pH no processo de remoção da CIP da 

solução aquosa, foram realizados testes em sistema fechado e batelada. O 

primeiro teste verificou o efeito do pHinicial na capacidade de remoção do fármaco 

pela resina, e o segundo teste permitiu verificar o comportamento cinético do 

processo em três diferentes pH’s. 

 

6.2.1 Efeito do pHinicial da solução 

 

Nesta etapa, foi avaliada a remoção da CIP de uma solução aquosa, em 

cinco valores de pHinicial diferentes, de acordo com as especiações da molécula 

apresentadas na Figura 3.3. Optou-se por trabalhar com valores de pH que 

representem espécies de CIP com diferentes cargas (3, 7,5 e 11) e pH’s de 

transição entre elas (6 e 9). Os resultados são apresentados na Figura 6.5. 

Primeiramente, verifica-se que altas quantidades de CIP são removidas 

com a utilização da resina SGC650H. Também pode ser observado que sistemas 

ácidos são favoráveis ao processo, visto que o pHinicial que apresentou maior 
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capacidade de remoção foi o pH 3, decrescendo para os demais valores. O 

estudo de Chang et al. (2016) verificou que o pH da solução afetou diretamente a 

remoção de CIP a partir da utilização do mineral palygorskita. A capacidade de 

adsorção diminuiu de 38-40 mg g-1 em pH entre 2 e 9, para 23 mg g-1 em pH 11. 

Jalil et al. (2015) também confirmam essa relação ao apresentar em seu estudo 

que a capacidade de adsorção da CIP pela argila mineral Montmorillonita diminui 

gradativamente para pH acima de 7,5. Este comportamento pode estar 

relacionado com a presença da molécula na forma negativa (CIP-), a qual 

favorece interações repulsivas com a superfície negativa da argila mineral. 

 

 

Figura 6.5. Quantidade de CIP adsorvida em função do pHinicial da solução. 
Condições fixadas: C0 = 100 mg L

-1
; T = 30 ºC. 

 

O conhecimento da influência do pH sobre o processo de remoção da CIP 

de um meio aquoso, empregando uma resina de troca iônica, é indispensável 

para se obter resultados satisfatórios. Isto se deve ao fato de que alterações no 

pH podem afetar o processo de adsorção ou troca iônica por meio da dissociação 

de grupos funcionais presentes nos sítios ativos da resina (MALL et al., 2006). Da 

mesma forma, o pH influencia diretamente na estrutura da molécula da CIP (ver 

Figura 3.3), o que justifica uma análise criteriosa desse parâmetro. 
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Analisando o resultado obtido no presente trabalho e comparando-o com o 

valor do pHPCZ da resina (ver Figura 6.4) e com a especiação da molécula de CIP 

(ver Figura 3.3), observa-se que a maior remoção de CIP da solução aquosa 

ocorre justamente na faixa compreendida entre o pHPCZ do material e o pKa1 da 

molécula (2,68 a 5,9). Esse resultado pode ocorrer devido à presença do grupo 

funcional ácido sulfônico da resina que apresenta uma constante de dissociação 

ácida (pKa) de aproximadamente -2,6 (RIPIN & EVANS, 2005), ou seja, para pH’s 

acima desse valor, o H+ (íon trocável) tende a ficar dissociado em solução (ver 

Apêndice C, p. 112). Logo, em um valor de pH em que a molécula da CIP 

apresente caráter positivo e a resina possua carga superficial negativa (como é o 

caso entre 2,68 e 5,9), a atração, a partir de forças eletrostáticas, entre o 

adsorvente e o adsorbato é favorecida. 

A remoção do composto, observada nos pH’s acima de 6, pode estar 

relacionada com a presença de interações intermoleculares entre as estruturas da 

resina (poliestireno reticulado com divinilbenzeno e grupos funcionais ácidos 

sulfônicos) e da CIP (grupamento ácido carboxílico e aminas terciárias), como 

ligações de hidrogênio e forças de van der Waals (COTORUELO et al., 2010). 

Dessa forma, como a capacidade de remoção da CIP em pH 3 e pH 6 foi 

relativamente próxima, 512 mg g-1 e 497 mg g-1, respectivamente, optou-se por 

trabalhar com um pH mais próximo a neutralidade por razões econômicas, 

quando avaliada a não-necessidade de um pré-tratamento e/ou ajuste do pH. 

Portanto, a etapa seguinte do estudo buscou avaliar a cinética de remoção para 

valores de pH próximo a neutralidade (5, 6 e 7). 

 

6.2.2 Cinética de adsorção em função do pHinicial da solução 

 

Na Figura 6.6 são apresentados os dados experimentais da cinética de 

remoção da CIP, de uma solução aquosa, utilizando a resina SGC650H. Observa-

se que, em um contexto geral, as curvas seguem uma cinética mais rápida na 

seguinte ordem (pH 6 > pH 5 > pH 7). Porém, a partir da ampliação observada em 

(a), nota-se que, até o ponto de 150 minutos, ambos os pH’s apresentam 

comportamentos cinéticos semelhantes. 
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Figura 6.6. Cinética em sistema fechado e batelada para diferentes pH's: (a) até o tempo de 160 
minutos. + pH 5; ● pH 6; ○ pH 7. Condições fixadas: C0 = 50 mg L

-1
; T = 30 ºC. 

 

Da mesma forma, para um tempo superior a 1500 minutos, observa-se que 

não existe variação significativa nas quantidades adsorvidas para os diferentes 

pH’s, o que foi confirmado a partir do Teste de Tukey. Sendo assim, pode-se 

considerar que o efeito cinético do pHinicial, para os três valores observados, 

apresenta variação desprezível no processo para um tempo baixo de contato, 

como é caso identificado em colunas de leito fixo. Dessa forma, utilizou-se o pH 5 

na sequência do estudo pelo fato de garantir que a molécula de CIP se mantenha 

predominantemente na forma de um cátion, conforme é apresentado na Figura 

3.3, e também por verificar que a solubilidade do composto é cerca de 10 vezes 

maior para esse pH, quando comparada com a dos pH’s 6 e 7 (ver Figura 3.4). 

 

6.3 Equilíbrio de adsorção 

 

Na Figura 6.7 são apresentados os dados de equilíbrio experimentais e 

simulados pelas isotermas de Langmuir e Freundlich. Observa-se que os dados 

obtidos para o equilíbrio apresentam um comportamento extremamente favorável, 
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visto que em concentrações de equilíbrio mais baixas da CIP na fase líquida (Ceq 

≈ 1 mg L- 1), obtém-se uma capacidade de adsorção de 395 mg g-1. A região de 

máxima adsorção é verificada para valores próximos a 510 mg g-1, o que 

corresponde um valor de qmáx de 1,54 meq g-1. Visto que o valor fornecido pela 

empresa fabricante como a capacidade total de troca para a resina foi de 1,65 

meq g-1 (ver Tabela 3.2), pode-se concluir que o perfil de saturação obtido 

experimentalmente se aproxima do equilíbrio teórico. 

 

 

Figura 6.7. Equilíbrio em sistema fechado e batelada: ● dados experimentais; ── Isoterma de 
Langmuir; −−− Isoterma de Freundlich. 

Condições fixadas: pH = 5; C0 = 100 mg L
-1

; T = 30 ºC. 

 

A isoterma de Langmuir foi a que melhor representou os dados 

experimentais, indicando uma adsorção superficial em monocamada. No entanto, 

com base nas características morfológicas da resina SGC650H (ver Tabela 6.1), 

as quais apresentam uma baixa área superficial, e uma elevada capacidade de 

adsorção, sugere-se que a adsorção da CIP ocorre por formação de múltiplas 

camadas. Neste sistema adsorvente-adsorbato, o ponto de inflexão característico 

de isotermas multicamadas provavelmente não é observado por ocorrer à diluição 

infinita, da mesma forma que no estudo de Ribeiro et al. (2015). Apesar disso, a 
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isoterma de Langmuir, que considera apenas uma formação monocamada 

durante o processo, foi utilizada para descrever os dados experimentais de 

equilíbrio. 

Na Tabela 6.3 são apresentados os valores do coeficiente de determinação 

(R2) para cada um dos modelos utilizados, bem como os valores dos parâmetros 

ajustados. Os valores do coeficiente de determinação indicam que a isoterma de 

Langmuir foi a que melhor se ajustou aos dados experimentais. Da mesma forma, 

observa-se que o comportamento extremamente favorável da curva isotérmica é 

confirmado pelo elevado valor da constante de afinidade de Langmuir ( Lb ). 

 

Tabela 6.3. Isotermas de equilíbrio e parâmetros avaliados. 

Isoterma Parâmetros Valores 

Langmuir 

máxq  (mg g
-1

) 510,64 ± 10,19 

Lb  (L mg
-1

) 1,93 ± 0,25 

R
2 0,98 

Freundlich 

Fk  (mg g
-1

 (mg L
-1

)
n
) 314,58 ± 28,28 

Fn  9,18 ± 1,86 

R
2
 0,92 

 

Li et al. (2015) avaliaram a capacidade de adsorção da CIP a partir de dois 

adsorventes diferentes, nanotubos de carbono e carvão ativado. Os resultados 

mostraram que as capacidades máximas de adsorção ( máxq ) e as constantes de 

afinidade de Langmuir ( Lb ) foram, respectivamente: 225 mg g-1 e 97 L mg-1 para 

os nanotubos de carbono e 86 mg g-1 e 0,51 L mg-1 para o carvão ativado. Neste 

estudo, os experimentos foram conduzidos em pH igual a 6,2 e temperatura de 25 

ºC. Em outro trabalho, Zheng et al. (2015) avaliaram a utilização de nanotubos de 

carbono impregnados com TiO2 na adsorção da CIP. O estudo utilizou pH igual a 

7 e temperatura fixa de 25 ºC, e obteve uma capacidade máxima de adsorção de 

26,38 mg g-1 e uma constante de afinidade de Langmuir ( Lb ) igual a 0,18 L mg-1. 
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O estudo de Peng et al. (2016b) verificou a capacidade de adsorção da CIP para 

carvões mesoporosos com e sem tratamento químico. As capacidades máximas 

de adsorção ( máxq ) e as constantes de afinidade de Langmuir ( Lb ) foram, 

respectivamente: 116,7 mg g-1 e 0,037 L mg-1 para o carvão original; 210,8 mg g-1 

e 0,079 L mg-1 para o tratado com H3PO4; 267,4 mg g-1 e 0,169 L mg-1 para o 

tratado com ZnCl2; e 183,9 mg g-1 e 0,038 L mg-1 para o tratado com NH3H2O. 

Neste estudo, as condições fixadas foram: pH inicial da solução e temperatura iguais 

a 6 e 25 ºC, respectivamente. 

Observa-se que os valores da capacidade máxima de adsorção ( máxq ) e da 

constante de afinidade de Langmuir ( Lb ) obtidos na interação entre a CIP e a 

resina SGC650H foram elevados quando comparados com os demais trabalhos 

citados, que observaram a remoção do fármaco a partir de outros adsorventes e 

condições experimentais parecidas. Dessa forma, verificou-se que a resina 

estudada possui elevada afinidade e capacidade de adsorção deste fármaco. 

Ainda, é importante ressaltar que, embora a isoterma de Langmuir descreva bem 

os dados experimentais, ela provavelmente não seja capaz de descrever a 

fenomenologia do processo. 

 

6.4 Cinética de adsorção em coluna de leito fixo 

 

Nesta seção são apresentados os resultados da modelagem matemática 

fenomenológica aplicada ao processo de remoção da CIP em coluna de leito fixo 

empacotada com a resina SGC650H, bem como os resultados da variável 

eficiência da coluna, calculada a partir das curvas de ruptura obtidas. A análise 

estatística utilizada avaliou o ajuste das variáveis de entrada (vazão volumétrica e 

altura do leito) em função da maximização da variável resposta (eficiência da 

coluna), a partir de um planejamento experimental do tipo DCCR. 

 

6.4.1 Modelagem matemática 

 

Para expressar os resultados da modelagem matemática e simulação do 

processo de remoção da CIP, de uma solução aquosa, em coluna de leito fixo 
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empacotada com a resina SGC650H, foram utilizadas siglas representando cada 

um dos modelos, em que: AS – Adsorção na Superfície, DFE – Difusão no Filme 

Externo e AS+DFE – Adsorção na Superfície + Difusão no Filme Externo (modelo 

de dupla resistência). 

Na Tabela 6.4 são apresentados os parâmetros envolvidos no processo de 

remoção da CIP em coluna de leito fixo. Estes valores foram utilizados no cálculo 

das curvas de ruptura simuladas pelos modelos matemáticos fenomenológicos 

avaliados no estudo. 

 

Tabela 6.4. Parâmetros do processo de remoção da CIP em coluna de leito fixo. 

ENSAIO 

PARÂMETRO 

Q 

(cm
3
 min

-1
) 

HL 

(cm) 
L  

L  

(g cm
-3

) 

mD  

(cm
2
 min

-1
) 

0u  

(cm min
-1

) 

axD  

(cm
2
 min

-1
) 

1 5,0 3,8 

0,76 0,3 2,57x10
-4
 

8,4 0,3 

2 11,0 3,8 18,4 0,6 

3 5,0 7,6 8,4 0,3 

4 11,0 7,6 18,4 0,6 

5 3,8 5,7 6,4 0,2 

6 12,2 5,7 20,4 0,7 

7 8,0 3,0 13,4 0,4 

8 8,0 8,4 13,4 0,4 

9, 10 e 11 8,0 5,7 13,4 0,4 

 

Os resultados gráficos das curvas de ruptura experimentais e calculadas 

pelos respectivos modelos, para cada ensaio experimental realizado, são 

apresentados na Figura 6.8. 

Os modelos cinéticos avaliados apresentaram resultados satisfatórios na 

representação dos dados experimentais. Nota-se que a curva representada pelo 

modelo de dupla resistência (AS+DFE) não é observada na Figura 6.8(a-f). Isso 

ocorre devido à sobreposição desta pela curva do modelo AS. 
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Figura 6.8. Curvas de ruptura experimentais e calculadas: (a) Ensaio 1 (Q = 5 cm
3
 min

-1
, HL = 3,8 

cm); (b) Ensaio 2 (Q = 11 cm
3
 min

-1
, HL = 3,8 cm); (c) Ensaio 3 (Q = 5 cm

3
 min

-1
, HL = 7,6 cm); (d) 

Ensaio 4 (Q = 11 cm
3
 min

-1
, HL = 7,6 cm); (e) Ensaio 5 (Q = 3,8 cm

3
 min

-1
, HL = 5,7 cm); (f) Média 

dos Ensaios 9, 10 e 11 (Q = 8 cm
3
 min

-1
, HL = 5,7 cm). ■ pontos experimentais; ── AS; −−− DFE; 

∙∙∙∙∙∙ AS+DFE. Condições fixadas: pH = 5; C0 = 100 mg L
-1

; T = 30 ºC. 

 

Na Tabela 6.5 são apresentados os valores dos parâmetros obtidos a partir 

de um ajuste dos modelos aos dados experimentais das curvas de ruptura, bem 

como o coeficiente de determinação (R2) e o critério corrigido de informação de 
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Akaike (AICc). Baseado nos valores de R2 e AICc, o modelo que melhor se 

ajustou aos dados experimentais, para todos os ensaios, foi o que considera a 

adsorção na superfície (AS) como a etapa limitante do processo de transferência 

de massa. 

Analisando as constantes cinéticas separadamente, observa-se que os 

modelos AS e de dupla-resistência (AS+DFE) apresentam os mesmos valores 

para a constante cinética de adsorção na superfície (ka). Já o coeficiente de 

transferência de massa no filme externo (KF) difere entre os ensaios no modelo 

DFE e apresenta pequena variação para o modelo AS+DFE. Esse 

comportamento dos parâmetros dos modelos identifica que o ka apresenta 

coerência quanto ao ajuste das curvas de ruptura para as diferentes condições 

experimentais. Isso pode ser justificado pelo fato de que o mesmo independe das 

variáveis de entrada (vazão volumétrica e altura do leito), podendo ser 

influenciado apenas por outras variáveis, as quais foram mantidas constantes 

nesta etapa do estudo, como a temperatura, seguindo a equação de Arrhenius 

(BORBA et al., 2008; ÇELEKLI et al., 2012; SCHEUFELE et al., 2016) Por outro 

lado, o valor do KF, em teoria, é dependente da vazão volumétrica de 

alimentação, de forma que o aumento dessa variável deve resultar em valores 

mais elevados de KF. No entanto, essa afirmação não é verificada quando 

comparados, por exemplo, os ensaios 3 e 5 ou 4 e 9, em que uma vazão 

volumétrica maior resultou em um menor valor do coeficiente de transferência de 

massa no filme externo (KF). Isso confirma o fato de que, possivelmente, o modelo 

não representa a fenomenologia do processo. 

Para confirmar o efeito das etapas limitantes de transferência de massa na 

superfície da resina e no filme externo, para o modelo de dupla-resistência, 

avaliou-se o efeito dos parâmetros (ka, KF) sobre a tendência da curva de ruptura 

aplicou-se a análise de sensibilidade. Esta análise consistiu em alterar apenas um 

parâmetro em cada simulação e avaliar a resposta do sistema. Os valores dos 

parâmetros apresentados no Ensaio 1 da Tabela 6.5 foram utilizados como 

pontos de referência nas simulações (ka
ótimo = 4,91x10-5 L mg-1 min-1 e KF

ótimo = 

0,12 min-1). Logo, as condições operacionais experimentais utilizadas nas 

simulações foram: C0 = 100 mg L-1, Q = 5 mL min-1 e L = 3,8 cm. A simulação das 

curvas de ruptura para diferentes valores de ka e KF é mostrada na Figura 6.9. 
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Tabela 6.5. Valores dos parâmetros estimados de cada modelo cinético para os dados experimentais de adsorção da CIP pela resina SGC650H, sob 
diferentes vazões volumétricas e alturas de leito. 

ENSAIO 

Variáveis            
do            

processo 

 VALORES ESTIMADOS PARA CADA MODELO 

 Modelo AS  Modelo DFE  Modelo AS+DFE 

Q HL  ka R
2
 AICc  KF R

2
 AICc  ka KF R

2
 AICc 

1 5,0 3,8  

4,91x10
-5
 

0,98 -138  7,00 0,95 -113  

4,91x10
-5
 

0,12 0,98 -135 

2 11,0 3,8  0,98 -146  11,77 0,95 -113  0,10 0,98 -144 

3 5,0 7,6  0,99 -183  6,08 0,99 -151  0,11 0,99 -180 

4 11,0 7,6  0,98 -140  7,27 0,95 -114  0,10 0,98 -137 

5 3,8 5,7  0,99 -187  6,72 0,99 -155  0,13 0,99 -185 

9 8,0 5,7  0,98 -145  11,22 0,96 -116  0,12 0,98 -143 

10 8,0 5,7  0,98 -149  10,63 0,96 -119  0,11 0,98 -147 

11 8,0 5,7  0,98 -147  10,79 0,96 -118  0,11 0,98 -145 

Nota: Somente os ensaios realizados experimentalmente foram verificados e forneceram os parâmetros para cada modelo. Logo, os ensaios 6, 7 e 8 não são 
apresentados na tabela. 
 



79 
 

 

Figura 6.9. Sensibilidade do modelo AS+DFE aos valores dos coeficientes de transferência de 
massa: (a) ── ka = ka

ótimo
, −−− ka = 10 x ka

ótimo
, ∙∙∙∙∙∙ ka = 0,1 x ka

ótimo
, −∙−∙−∙− ka = 0,01 x ka

ótimo
; (b) ── 

KF = KF
ótimo

, −−− KF = 10 x KF
ótimo

, ∙∙∙∙∙∙ KF = 0,1 x KF
ótimo

, −∙−∙−∙− KF = 0,01 e KF
ótimo

. 

 

O modelo foi sensível a alterações apenas no valor do coeficiente de 

transferência de massa que considera a adsorção na superfície como a etapa 

limitante (ka), uma vez que pequenas perturbações nos valores deste parâmetro 

causaram alterações significativas na forma da curva de ruptura (Figura 6.9a). Por 

outro lado, a análise de sensibilidade para o parâmetro que considera a difusão 

no filme externo como etapa limitante do processo de transferência de massa 

demonstrou que, por mais que fosse variado o valor da constante KF, a curva não 

apresentou alterações (Figura 6.9b). Assim, constatou-se que o processo de 

transferência de massa entre a CIP e a resina SGC650H foi limitado pela etapa 

de adsorção da superfície. 

Deve-se observar, no entanto, que condições operacionais como 

temperatura e vazão volumétrica podem influenciar diretamente na escolha da 

etapa limitante ao processo de transferência de massa. Isso porque resultam em 

diferentes condições da fase líquida como, dinâmica do fluido e/ou estado de 

agregação da molécula. Logo, ao alterar a configuração experimental do sistema 

pode-se obter outra etapa limitante do processo (MONTE BLANCO et al., 2017). 

Como as análises utilizadas confirmaram que o modelo que forneceu o 

melhor ajuste aos dados experimentais obtidos em coluna foi o que considera a 

adsorção na superfície (AS) como a etapa limitante, o mesmo foi utilizado na 

simulação dos demais ensaios do planejamento experimental (Ensaios 6, 7 e 8). 

As simulações destes três ensaios são apresentadas na Figura B.1 (ver Apêndice 

B, p. 109). 
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6.4.2 Planejamento experimental DCCR 

 

A realização dos experimentos em coluna de leito fixo teve como objetivo 

maximizar a eficiência do processo de remoção da CIP, de uma solução aquosa, 

em função das variáveis vazão volumétrica e altura do leito. Para isso, foram 

realizados ensaios baseados em um planejamento experimental do tipo 

delineamento composto central rotacional (DCCR). A variável resposta foi 

calculada a partir dos dados das curvas de ruptura apresentados na Tabela A.1 

(ver Apêndice A, p. 108). Os resultados referentes à eficiência do processo, para 

cada ensaio, são apresentados na Tabela 6.6, na qual pode ser observado que a 

eficiência da coluna teve grande variação dentro dos níveis avaliados. 

 

Tabela 6.6. Eficiência da coluna de leito fixo a partir das variáveis estudadas no planejamento 
experimental DCCR. 

Ensaio 

Variáveis de Entrada  Variável Resposta 

Vazão Volumétrica (Q) 

(cm
3
 min

-1
) 

Altura do Leito (HL) 

(cm) 
 

Eficiência 

(%) 

1 5,0 3,8  29,1 

2 11,0 3,8  1,2 

3 5,0 7,6  61,4 

4 11,0 7,6  24,6 

5 3,8 5,7  59,7 

6* 12,2 5,7  4,4 

7* 8,0 3,0  2,3 

8* 8,0 8,4  48,1 

9 8,0 5,7  25,5 

10 8,0 5,7  24,7 

11 8,0 5,7  26,3 

* Ensaios realizados utilizando simulação matemática. Nesses casos, não foi realizado o 
procedimento experimental. Os dados utilizados para o cálculo da variável resposta foram obtidos 
a partir do modelo matemático que melhor se ajustou aos dados das demais corridas 
experimentais (AS – Adsorção na Superfície). Os resultados da simulação do processo são 
apresentados na Seção 6.4.1. 
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O menor valor da variável resposta (1,2%) é verificado para os valores de 

11,0 cm3 min-1 de vazão volumétrica e 3,8 cm de altura do leito. Já o maior valor 

para a eficiência da coluna (61,4%) foi obtido utilizando 5,0 cm3 min-1 e 7,6 cm. 

Observa-se que, fixando a vazão em 8 cm3 min-1, por exemplo, a eficiência da 

coluna aumenta com o aumento da altura do leito, ou seja, para mesmas vazões 

de entrada da solução de CIP, maiores quantidades do material adsorvente 

(resina) possibilitaram uma maior eficiência do processo. Da mesma forma, 

fixando a altura do leito em 5,7 cm, observa-se um aumento da variável resposta 

ao se trabalhar com menores vazões volumétricas. Logo, as duas variáveis 

acabam influenciando no sistema. 

Na Tabela 6.7, é apresentada a influência significativa dos fatores e suas 

interações para a variação da eficiência da coluna, considerando um nível de 

confiança de 95% (α = 0,05). 

 

Tabela 6.7. Estimativas de efeitos para o planejamento experimental DCCR (α = 0,05). 

Parâmetro Efeito 
Erro Padrão 

Efeito 
p-valor Coef. 

Erro Padrão 

Coef. 

Média/Interc. 25,50 0,46 0,00033 25,50 0,46 

Q -35,89 0,57 0,00025 -17,94 0,28 

Q
2
 6,88 0,68 0,00973 3,44 0,34 

HL 30,05 0,56 0,00035 15,03 0,28 

HL
2
 -0,11 0,67 0,88468 -0,05 0,33 

Q x HL -4,15 0,80 0,03083 -2,22 0,40 

R
2
 = 0,99187; R

2
aj. = 0,98375. 

 

Baseado nos p-valores, a um nível de significância de 5% (α = 0,05), 

verifica-se que apenas o efeito quadrático da altura do leito (HL
2) não foi 

significativo no processo. Dessa forma, este efeito foi desprezado para a 

elaboração do modelo estatístico. A análise do sinal dos coeficientes lineares 

apresenta que os efeitos das variáveis investigadas no processo são contrários, 

ou seja, enquanto que o aumento da vazão volumétrica influencia negativamente 

a eficiência da coluna, maiores alturas do leito apresentam efeito positivo na 
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variável resposta. Outra informação importante é a partir da avaliação dos valores 

(em módulo) dos coeficientes, na qual pode ser verificado que ambos os termos 

lineares de vazão volumétrica (Q) e altura do leito (HL) apresentaram o maior 

efeito sobre a eficiência da coluna, seguidos pelo termo quadrático da vazão 

volumétrica (Q2) e pela interação dos dois fatores (Q x HL). 

Os resultados obtidos para a análise de variância (ANOVA) do modelo 

estatístico são apresentados na Tabela 6.8. A partir do teste F, utilizado para 

analisar a validade do modelo, observa-se que o Fcal (73,78) > Ftab (4,53) e que 

Fcal/Ftab ≥ 10, o que permite concluir que o modelo é válido e pode ser 

considerado preciso para representar o processo dentro dos níveis estipulados 

(BOX & WETZ, 1973; BOX & DRAPER, 1987). 

 

Tabela 6.8. Análise de variância para o planejamento experimental DCCR (α = 0,05). 

Fator SQ GL QM Fcal p-valor 

Q 2550,26 1 2550,26 3984,79 0,0003 

Q
2
 71,51 1 71,51 111,73 0,0088 

HL 1814,81 1 1814,81 2835,63 0,0004 

Q x HL 19,80 1 19,80 30,94 0,0308 

Modelo 4456,38 4    

Falta de Ajuste 35,25 4 8,81 13,77 0,0689 

Erro Puro 1,28 2 0,64   

Resíduo 36,53 6 6,09   

Total 4492,91 10 449,29 73,78  

SQ = Soma dos Quadrados; GL = Graus de Liberdade; QM = Quadrados Médios. 
R

2
 = 0,99187; R

2
aj. = 0,98645. 

Ftab (4; 6; 0,05) = 4,53. 
Ftab f. aj. (4; 2; 0,05) = 19,25. 

 

Outra análise apresenta que a falta de ajuste não foi significativa ao nível 

de significância de 5% (p-valor > 0,05) e que o Fcal, f. aj. (13,77) < Ftab, f. aj. (19,25), o 

que permite concluir que não há falta de ajuste para o modelo. Ainda, observa-se 

que os valores de R2 e R2
aj. são próximos, análise que também auxilia na 

confirmação da validade do modelo. Com isso, verifica-se que o modelo de 
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segunda ordem proposto descreve de forma satisfatória o comportamento da 

eficiência da coluna de leito fixo frente às variáveis vazão volumétrica e altura do 

leito, dentro dos níveis estipulados. 

Conforme apresentado na Figura 6.10a, onde confrontam-se os valores 

preditos pelo modelo e aqueles obtidos experimentalmente, verifica-se um bom 

ajuste dos dados experimentais, visto que os pontos se encontram próximos á 

linha reta. O gráfico da probabilidade normal para a eficiência da coluna de leito 

fixo, apresentado na Figura 6.10b, mostra que os resíduos são independentes, ou 

seja, que os resultados não são tendenciosos, além de que, obedecem a uma 

distribuição normal. Ainda, verifica-se a inexistência de outliers, ou valores 

discrepantes, indicando um bom ajuste do modelo. Na Figura 6.10c, apresenta-se 

o comportamento dos resíduos relativos aos seus correspondentes valores 

preditos pelo modelo. Nesse caso, observa-se uma distribuição aleatória dos 

resíduos ao longo da reta, o que confirma a homoscedasticidade do modelo. 

 

 

Figura 6.10. Resposta da eficiência da coluna: (a) Valores Preditos versus Valores Observados; 
(b) Distribuição de probabilidade normal dos resíduos; (c) Resíduos versus Valores Preditos. 
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A Equação (6.1) relaciona as variáveis reais do planejamento e os 

coeficientes de regressão do modelo estatístico, levando em consideração 

apenas os que apresentam efeitos significativos (p-valor < 0,05). 

 

LL QHHQQEficiência 39,003,1138,09,901,35(%) 2    (6.1) 

 

A superfície de resposta da eficiência da coluna na remoção da CIP, de 

uma solução aquosa, calculada a partir do modelo proposto pela análise 

estatística, é apresentada na Figura 6.11. Observa-se que o sentido de maior 

eficiência aponta para valores crescentes de altura do leito (HL) e decrescentes de 

vazão volumétrica (Q). No entanto, apesar de apresentar uma tendência, o 

modelo não obteve um ponto ótimo de operação. Para que isso fosse possível, 

seria necessário expandir os níveis das variáveis estudadas, vazão volumétrica e 

altura do leito. 

 

 

Figura 6.11. Superfície de resposta dos resultados experimentais obtidos no planejamento 
experimental DCCR para a eficiência da coluna. 
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O tempo de residência é um parâmetro importante no processo de 

adsorção/troca iônica em coluna de leito fixo. Este parâmetro pode ser modificado 

a partir de alterações na vazão volumétrica de alimentação da fase líquida e/ou na 

altura do leito. Normalmente, verifica-se que maiores tempos de contato entre o 

adsorvente e o adsorbato aumentam a eficiência da coluna de leito fixo, como é o 

caso apresentado na Figura 6.11. Porém, esta hipótese não é válida para vazões 

muito baixas devido ao aumento da resistência à transferência de massa que 

ocorre no filme externo. Da mesma forma, alturas do leito elevadas favorecem a 

queda de pressão dentro da coluna, o que também limita o processo de 

transferência de massa do sistema. 

O estudo de Fiorentin et al. (2015) avaliou a eficiência da coluna de leito 

fixo empacotado com bagaço de laranja na adsorção do corante reativo 5G. 

Foram investigadas as mesmas variáveis do presente estudo, vazão volumétrica 

(1 e 2 cm3 min-1) e altura do leito (8, 15 e 23 cm). Nesse caso, a eficiência da 

coluna aumentou com o aumento do tempo de residência para a vazão 

volumétrica de 2 cm3 min-1. Segundo os autores, isso é devido ao aumento dos 

sítios ativos responsáveis pela adsorção (efeito da altura do leito). Porém, quando 

avaliada a eficiência para a vazão volumétrica de 1 cm3 min-1, observou-se que a 

mesma não foi significativamente afetada, muito provavelmente devido à uma 

elevada resistência externa. 

Dessa forma, ressalta-se a importância da utilização de um planejamento 

experimental que permita avaliar os diferentes níveis das variáveis vazão 

volumétrica de alimentação e altura do leito, bem como a interação destas, a fim 

de rastrear os fenômenos envolvidos no processo em diferentes condições 

experimentais. Visto isso, os resultados obtidos no presente estudo para o 

planejamento experimental possibilitaram verificar que para vazões volumétricas 

compreendidas entre 3,8 e 12,2 cm3 min-1 e alturas do leito variando entre 3 e 8,4 

cm, o mecanismo de transferência de massa entre a CIP e a resina SGC650H é 

favorecido em maiores tempos de residência. Logo, como vazões volumétricas 

mais baixas são impossibilitadas por questões operacionais da bomba peristáltica, 

optou-se por verificar o efeito exclusivo da altura do leito, fixando a vazão 

volumétrica no mínimo valor trabalhado no planejamento (3,8 cm3 min-1). Esta 

etapa do estudo é apresentada na sequência. 
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6.4.3 Efeito da altura do leito 

 

Com o ajuste das variáveis estudadas a partir da utilização de modelagem 

matemática e análise estatística, chegou-se a conclusão de que menores vazões 

e maiores alturas de leito favorecem o processo de remoção da CIP em coluna de 

leito fixo empacotada com a resina SGC650H. Por outro lado, verificou-se que a 

superfície de resposta não foi capaz de apontar um ponto ótimo para o ajuste das 

variáveis, sendo necessário expandir os níveis estudados. 

Por questões de limite operacional da bomba peristáltica utilizada nos 

ensaios de remoção da CIP em coluna de leito fixo, a vazão volumétrica foi fixada 

em 3,8 cm3 min-1 e, então, foi variada a altura do leito visando atingir maiores 

valores para a eficiência do processo. As simulações foram realizadas utilizando o 

modelo matemático que melhor se ajustou aos dados experimentais obtidos em 

coluna, que considera a etapa de adsorção na superfície como limitante da 

transferência de massa. Ainda, para verificar se o modelo proposto é capaz de 

prever o resultado da eficiência para essa curva, foi realizada uma duplicata 

experimental no ponto de altura do leito (15,2 cm), em que os resultados obtidos 

apontam para o início da seção com aspecto linear. Da mesma forma, foi 

realizado um experimento em um ponto intermediário à região de transição, na 

altura do leito de 9,5 cm. Por fim, foi utilizado o ensaio realizado nas mesmas 

condições de vazão volumétrica (3,8 mL min-1), porém com HL = 5,7 cm, 

apresentado no Ensaio 5 do planejamento experimental (ver Tabela 4.2). 

Na Figura 6.12 é apresentada a curva contendo a eficiência calculada em 

pontos específicos de altura do leito (HL), a partir do modelo AS, bem como os 

resultados obtidos para a eficiência calculada a partir dos experimentos 

realizados. Observa-se que o comportamento obtido com a análise da eficiência 

da coluna em função da altura do leito apresentou basicamente três regiões. No 

primeiro caso, para baixos valores de altura do leito (HL < 5,7 cm), um pequeno 

incremento de massa da resina possibilita uma significativa melhora da eficiência 

da coluna. Para a segunda região (5,7 cm < HL < 15,2 cm), a curva possui uma 

inclinação menor, sendo necessária uma diferença maior de altura do leito para 

se obter aumentos significativos da eficiência. Por fim, o terceiro caso (15,2 < HL) 



87 
 

apresenta certa linearidade, onde a eficiência da coluna é pouco afetada por 

diferenças de altura do leito e tende a um valor máximo. 

 

 

Figura 6.12. Avaliação da eficiência da coluna em função da altura do leito utilizando modelagem 
matemática fenomenológica (modelo AS): ○ eficiência experimental; ■ eficiência calculada pelo 

modelo. 

 

Os resultados comparativos entre a eficiência calculada pelo modelo 

matemático fenomenológico e a eficiência obtida experimentalmente são 

apresentados na Tabela 6.9. 

 

Tabela 6.9. Comparativo entre o resultado experimental e da modelagem matemática. 

Ensaio 

Eficiência (%) DESVIO 

(%) Modelagem Matemática Experimental 

HL = 15,2 cm 79,9 81,5 2,0 

HL = 9,5 cm 72,6 71,1 2,1 

HL = 5,7 cm 60,9 59,7 2,0 

Nota: As curvas de ruptura para cada ensaio são apresentadas na Figura B.2 (ver Apêndice B, p. 
110). 
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Verifica-se que os resultados obtidos a partir da modelagem matemática e 

dos dados experimentais são próximos, o que permite validar a utilização do 

modelo matemático que considera a adsorção na superfície da resina como a 

etapa limitante no processo de transferência de massa entre a CIP e a resina 

SGC650H. A validação deste modelo permite utilizá-lo em um aumento de escala, 

desde que se mantenham fixas as demais variáveis do processo. 

Com isso, os valores maximizados de vazão volumétrica e altura do leito no 

processo de remoção da CIP com a utilização da resina SGC650H foram 3,8 cm3 

min-1 e 15,2 cm, respectivamente. A eficiência máxima obtida experimentalmente 

e validada pelo modelo nessas condições foi de 81,5%. É importante ressaltar 

que a curva foi validada a partir dos três experimentos relatados acima, em que 

foram escolhidos valores estratégicos de altura do leito, a fim de possibilitar a 

predição dos resultados com o mínimo de experimentos possível. 

De modo geral, os resultados obtidos a partir da análise estatística, 

baseada no planejamento experimental DCCR, indicaram o caminho de máxima 

eficiência para o sistema estudado. De forma paralela, a modelagem matemática 

fenomenológica realizada possibilitou verificar o processo responsável pela taxa 

de transferência de massa no sistema CIP/resina, e a partir deste, prever os 

resultados para diferentes condições experimentais. Por fim, com base na 

realização de experimentos em condições específicas, comprovou-se a validade 

do modelo que considera a adsorção na superfície (AS) da resina como a etapa 

controladora do processo de transferência de massa que envolve a CIP e a resina 

SGC650H. 

Dessa forma, verifica-se a importância de se trabalhar com o acoplamento 

de técnicas, como é o caso da análise estatística aliada à modelagem matemática 

fenomenológica. A partir do estudo conjunto das mesmas, pôde-se indicar o 

caminho de máxima eficiência para o processo utilizado, com a minimização de 

experimentos e resultados validados em fundamentos teóricos pré-estabelecidos. 
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7 CONCLUSÕES 

 

Neste trabalho, foram obtidos resultados da caracterização da resina 

SupergelTM SGC650H utilizada no estudo como material adsorvente. Da mesma 

forma, foram obtidos dados experimentais de equilíbrio de adsorção em sistema 

fechado e batelada para o sistema que envolve o fármaco ciprofloxacina (CIP) e a 

resina. Ainda, foram obtidos dados experimentais das curvas de ruptura para o 

processo em coluna de leito fixo. Para descrever os dados experimentais de 

equilíbrio foram utilizados os modelos de isoterma de adsorção de Langmuir e de 

Freundlich. Para descrever a dinâmica de adsorção em coluna de leito fixo foram 

utilizados três modelos matemáticos obtidos a partir de um balanço de massa nas 

fases líquida e sólida (AS, DFE e AS+DFE). As variáveis maximizadas do 

processo de remoção da CIP de uma solução aquosa em coluna de leito fixo 

foram vazão volumétrica e altura do leito, as quais foram relacionadas a partir de 

um planejamento experimental DCCR. 

As principais conclusões obtidas a partir dos resultados deste trabalho são 

apresentadas a seguir: 

 A caracterização da resina SGC650H confirmou a densidade real fornecida 

pelo fabricante e a composição química esperada. Verificou-se a partir dos 

resultados das técnicas de sedimentometria de raios X, fisissorção de 

nitrogênio e microscopia eletrônica de varredura (MEV), que a estrutura 

superficial da resina contém baixa quantidade de poros e que a mesma é 

composta por grânulos esféricos de diâmetro bastante homogêneo, na 

faixa de 650 µm. O pHPCZ observado no estudo para a resina foi de 2,68; 

 Os testes iniciais realizados possibilitaram verificar que a resina possui 

maior capacidade de remoção da CIP em valores de pH abaixo de 6. 

Ainda, confirmaram um comportamento cinético semelhante para os 

valores de pH 5, 6 e 7, dentro da faixa de tempo levada em consideração 

no processo em coluna de leito fixo; 

 O modelo de Langmuir foi o que melhor se ajustou aos dados de equilíbrio 

obtidos. Os valores para a capacidade máxima de adsorção (qmáx) e para a 
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constante cinética de afinidade de Langmuir (bL) calculados pelo modelo 

foram de 510,64 mg g-1 e 1,93 L mg-1, respectivamente; 

 A modelagem matemática fenomenológica realizada confirmou a adsorção 

na superfície (modelo AS) como sendo a etapa limitante do processo de 

transferência de massa entre a CIP e a resina SGC650H. Ainda, o modelo 

mostrou-se capaz de prever os resultados obtidos em coluna para o 

sistema estabelecido; 

 Os resultados obtidos a partir do planejamento experimental DCCR 

inferiram que menores vazões volumétricas e maiores alturas do leito são 

necessárias para um aumento na eficiência da coluna, dentro dos níveis 

estudados; 

 A maximização da eficiência da coluna de leito fixo, levando em 

consideração os resultados da análise estatística realizada e o modelo 

validado, foi obtida para uma vazão volumétrica de 3,8 cm3 min-1 e altura 

do leito de 15,2 cm, em que atingiu-se uma eficiência experimental da 

coluna de 81,5%. 

De forma geral, o estudo pôde comprovar a alta afinidade e capacidade de 

remoção do fármaco ciprofloxacina com a utilização da resina catiônica 

SupergelTM SGC650H. Ainda, analisou diferentes modelos matemáticos 

fenomenológicos na representação do processo em coluna de leito fixo e 

apresentou resultados satisfatórios na previsão da variável resposta (eficiência da 

coluna). Com isso, a técnica utilizada no estudo é apresentada como uma nova 

perspectiva no tratamento de compostos fármacos, possível de aplicação em 

larga escala. 
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APÊNDICE A 

 

Valores experimentais obtidos em coluna de leito fixo 

 

Na Tabela A.1 são apresentados os valores de algumas variáveis obtidas a 

partir das curvas de ruptura experimentais e do modelo AS obtidas no processo. A 

partir desses valores, foi calculada a variável resposta do planejamento 

experimental DCCR (eficiência da coluna de leito fixo) para cada ensaio, 

conforme apresentado na Tabela 6.6. 

 

Tabela A.1. Valores experimentais obtidos para as curvas de ruptura de cada ensaio. 

ENSAIO 

VALORES EXPERIMENTAIS 

Q 

(cm3 min
-1

) 

HL 

(cm) 

bt  

(min) 

tt  

(min) 

CIPbq  

(mg g
-1

) 

CIPtq  

(mg g
-1

) 

1 5,0 3,8 420 2880 143 491 

2 11,0 3,8 1 1860 6 490 

3 5,0 7,6 1140 4200 302 492 

4 11,0 7,6 360 2880 121 492 

5 3,8 5,7 1080 4080 293 491 

6* 12,2 5,7 4 1740 22 495 

7* 8,0 3,0 2 1600 11 486 

8* 8,0 8,4 660 2520 239 497 

9 8,0 5,7 300 2640 126 494 

10 8,0 5,7 300 2640 121 489 

11 8,0 5,7 300 2640 129 491 

* Ensaios realizados utilizando simulação matemática. Nesses casos, os dados utilizados para o 
cálculo da variável resposta foram obtidos a partir do modelo matemático que melhor se ajustou 
aos dados das demais corridas experimentais (AS – Adsorção na Superfície). Os resultados da 
simulação do processo são apresentados na Seção 6.4.1. 
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APÊNDICE B 

 

Simulações dos ensaios 6, 7 e 8 

 

Na Figura B.1 são apresentados os resultados da simulação dos ensaios 6, 

7 e 8, os quais pertencem ao planejamento experimental DCCR apresentado na 

Tabela 4.2 

 

 

Figura B.1. Simulações matemáticas dos ensaios 6, 7 e 8: (a) Ensaio 6 (Q = 12,2 cm
3
 min

-1
 e HL = 

5,7 cm); (b) Ensaio 7 (Q = 8,0 cm
3
 min

-1
 e HL = 3,0 cm); (c) Ensaio 8 (Q = 8,0 cm

3
 min

-1
 e HL = 8,4 

cm). 

 

Observa-se que para os ensaios 6 e 7, a curva de ruptura já inicia em um 

valor de CZ=L/C0 diferente de zero. Isso acontece devido ao fato de que o tempo 

de residência na coluna, para estes ensaios, não é suficiente para que a CIP seja 

removida da solução já nos primeiros instantes de tempo. Dessa forma, a 

eficiência da coluna acaba sendo prejudicada, conforme pode ser verificado na 

Tabela 6.6. 

 

Curvas de ruptura dos ensaios de validação do modelo AS 

 

Na Figura B.2 são apresentados os gráficos das curvas de ruptura 

utilizadas na validação do modelo AS. Observa-se que a curva de ruptura 

referente ao Ensaio 1 (a), em que foi utilizada uma altura de leito menor (5,7 cm), 

representou adequadamente os dados experimentais obtidos. Por outro lado, as 

curvas (b) e (c), que utilizaram valores maiores de altura do leito, apresentam 

certo desvio em relação aos pontos experimentais. Como o tempo dos 
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experimentos para esses casos foi mais longo, esse erro pode ter sido causado 

por algum fator externo, como, por exemplo, alterações na vazão volumétrica de 

alimentação. 

 

 

Figura B.2. Simulações das curvas de ruptura de validação do modelo AS: (a) HL = 5,7 cm; (b) HL 
= 9,5 cm; (c) HL = 15,2 cm. ■ pontos experimentais; ── modelo AS. 

Condições fixadas: pH 5; C0 = 100 mg L
-1

; T = 30 ºC. 

 

No entanto, apesar dos desvios verificados nas curvas (b) e (c), os 

resultados da eficiência da coluna foram próximos (ver Tabela 6.9). Isso é 

comprovado pelo fato de que a eficiência depende exclusivamente da razão entre 

a quantidade adsorvida até o ponto de ruptura e até o ponto de saturação, 

conforme apresentado na Equação (4.6). Logo, como as curvas de ruptura 

apresentam uma inclinação semelhante, essa razão se equivale para dados 

experimentais e do modelo. 
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APÊNDICE C 

 

Acompanhamento do pH ao longo do processo 

 

O acompanhamento do pH ao longo do tempo pode fornecer informações 

importantes na identificação do mecanismo que está ocorrendo no processo. Na 

Tabela C.1 são apresentados os valores da curva de ruptura para o Ensaio 1, 

bem como o pH correspondente de cada amostra, medido no momento da coleta. 

 

Tabela C.1. Acompanhamento do pH das amostras para o Ensaio 1 (Q = 5 cm
3
 min

-1
, HL = 3,8 

cm). 

t (min) CZ=L/C0 pH t (min) CZ=L/C0 pH 

0 0,00 5,02 900 0,52 3,79 

10 0,01 4,49 960 0,59 3,85 

30 0,02 4,07 1020 0,66 3,91 

60 0,02 3,75 1140 0,75 3,98 

120 0,03 3,68 1200 0,80 4,06 

240 0,03 3,56 1320 0,85 4,13 

300 0,04 3,47 1680 0,90 4,22 

420 0,05 3,42 1860 0,92 4,27 

480 0,07 3,43 2040 0,93 4,31 

540 0,09 3,46 2160 0,95 4,36 

600 0,13 3,49 2520 0,97 4,45 

660 0,18 3,55 2820 0,99 4,52 

720 0,26 3,63 2880 1,00 4,54 

780 0,37 3,69 2940 1,00 4,56 

840 0,45 3,74 3000 1,00 4,56 

 

Verifica-se que o pH das amostras coletadas na saída da coluna de leito 

fixo apresentam um comportamento interessante. Nos primeiros minutos do 

processo, o valor do pH diminui de forma acelerada. Em um tempo próximo ao 

tempo de ruptura da coluna, observa-se que o pH estabiliza e, a partir desse 
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momento, começa a aumentar gradativamente com o passar do tempo, 

acompanhando o aumento da relação entre a concentração de CIP na fase 

líquida, medida na saída da coluna, e a concentração inicial de CIP na solução de 

alimentação (CZ=L/C0). 

Para possibilitar um entendimento maior do comportamento do pH no 

processo foi realizado outro teste, em que colocou-se 1 g de resina seca em um 

Erlenmeyer contendo 100 mL de água destilada, e promoveu-se a agitação do 

mesmo. Em tempos pré-definidos foi medido o pH da solução. Esse teste foi 

realizado em duplicata e forneceu os resultados apresentados na Tabela C.2. 

 

Tabela C.2. Avaliação do pH de uma solução contendo água destilada e a resina SGC650H. 

t (min) pH1 pH2 pHmédio ± desvio padrão 

0 6,05 6,03 6,04 ± 0,01 

1 5,27 5,23 5,25 ± 0,03 

5 4,39 4,37 4,38 ± 0,01 

10 4,07 4,01 4,04 ± 0,04 

15 4,05 3,99 4,02 ± 0,04 

20 4,03 3,97 4,00 ± 0,04 

30 4,04 3,98 4,01 ± 0,04 

 

A partir da Tabela C.2, observa-se que o pH da solução de água destilada 

foi afetado pela resina SGC650H, variando de 6 para 4, no tempo analisado. 

Dessa forma, sugere-se que o mecanismo responsável pela transferência de 

massa entre a CIP e a resina seja possivelmente a adsorção e não a troca iônica. 

Essa suposição baseia-se no fato de que a resina possui o grupo funcional ácido 

sulfônico, o qual apresenta uma constante de dissociação ácida (pKa) de -2,6 

(RIPIN & EVANS, 2005). Logo, soluções com pH acima deste valor promovem a 

dissociação do íon H+ da resina, ocasionando na acidificação do meio e deixando, 

assim, o sitio ativo do sólido livre para a adsorção do composto. 
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APÊNDICE D 

 

Teste de precipitação da CIP em meio aquoso 

 

A fim de avaliar a solubilidade da CIP no pH 5, foram preparadas soluções 

de 100 mL do composto nas concentrações de 25, 50, 100, 200 e 300 mg L -1, 

com o pH ajustado. As mesmas foram armazenadas em frascos Erlenmeyers e 

deixadas em repouso, sem agitação e sem a presença de luz, durante o período 

de 48 horas. Foram coletadas alíquotas nos tempos 0, 24 e 48 horas e analisados 

os valores da concentração de CIP. Esses testes foram realizados em triplicata. 

Na Tabela D.1 são apresentados os valores das concentrações de cada 

solução no tempo inicial, após 24 e 48 horas. Nota-se que, no intervalo de tempo 

analisado, não foi observada a precipitação da CIP em meio aquoso para a faixa 

de concentração investigada. 

 

Tabela D.1. Testes de precipitação da CIP em pH 5. 

Tempo de 
Contato 

(h) 

C1 

(mg L
-1

) 

C2 

(mg L
-1

) 

C3 

(mg L
-1

) 

C4 

(mg L
-1

) 

C5 

(mg L
-1

) 

0 25,3 ± 0,8 50,8 ± 0,6 100,2 ± 0,9 201,8 ± 0,9 300,8 ± 0,9 

24 25,0 ± 0,8 50,3 ± 0,6 100,6 ± 0,6 200,8 ± 0,7 301,7 ± 0,7 

48 25,4 ± 0,9 50,3 ± 0,8 100,6 ± 0,7 202,2 ± 0,8 300,1 ± 0,6 

Condições fixadas: pH = 5; T = 30 ºC. 

 

Segundo o estudo de Jalil et al. (2015), a CIP apresenta uma solubilidade 

em torno de 1900 mg L-1 em pH de solução igual a 5. O mesmo estudo apresenta 

valores bastante inferiores para a solubilidade desse fármaco em valores maiores 

de pH, aproximadamente 150 mg L-1 para pH 6 e 7 (ver Figura 3.4). O estudo de 

Fallati et al. (1994) também relata uma alta dependência do pH da solução para o 

perfil de solubilidade da CIP. Observa-se que a solubilidade é diminuída 

bruscamente para soluções na faixa de pH entre 6 e 10. Ou seja, uma área de 
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baixa solubilidade ocorre em valores de pH perto do ponto isoelétrico2, o que 

coincide com a contribuição máxima de espécies CIP neutras. Este valor é 

encontrado em pH próximo a 7,5 (ver Figura 3.3). 

É importante citar que as concentrações de CIP encontradas nas águas 

residuárias são na ordem de ng a µg. No presente estudo, optou-se por utilizar 

concentrações maiores devido a limitações operacionais. No entanto, todos os 

testes realizados utilizaram concentrações inferiores às solubilidades 

determinadas por Jalil et al. (2015). 

  

                                                             
2
 Ponto Isoelétrico: valor de pH onde uma molécula apresenta carga elétrica líquida igual a zero, 

ou seja, quando há equilíbrio entre as cargas negativas e positivas dos grupamentos iônicos. 
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APÊNDICE E 

 

Dessorção em coluna de leito fixo 

 

A fim de avaliar a dessorção da CIP em coluna de leito fixo, utilizou-se o 

módulo experimental apresentado na Figura 4.1. Uma solução concentrada de 

ácido clorídrico (HCl 8%) foi preparada e utilizada como agente eluente. Essa 

concentração foi estipulada de acordo com as especificações de regeneração da 

resina fornecidas pela empresa fabricante, conforme pode ser verificado na 

Tabela 3.2. O teste foi realizado em duplicata e o tempo total de dessorção 

avaliado foi de 360 minutos, sendo retiradas alíquotas em tempos pré-

determinados. A vazão volumétrica de entrada do eluente e a massa de resina 

utilizada foram de 3,8 mL min-1 e 4 g, respectivamente. 

Para o cálculo da quantidade de CIP dessorvida ou transferida para a fase 

líquida, ao longo do tempo, utilizou-se a Equação (E.1). 

 

 dtC
m

Q
q

Dt

LzCIPCIPD  
0

    (E.1) 

 

Sendo CIPDq  a quantidade total de CIP dessorvida após o tempo avaliado (mg L-1), 

Q  a vazão volumétrica de alimentação (L min-1); m  a massa de resina utilizada 

no empacotamento da coluna (g), Dt  o tempo de dessorção (min) e LzCIPC   a 

concentração de CIP na saída da coluna (mg L-1). 

Na Figura E.1 são apresentados os resultados cinéticos da dessorção em 

coluna de leito fixo. Verifica-se que em um tempo de 3 minutos, a dessorção 

atingiu seu pico máximo, em que a concentração da CIP em solução chegou ao 

valor de 7088 mg L-1. Após esse tempo, a concentração decresce até atingir uma 

região de equilíbrio em aproximadamente 300 minutos, na qual observa-se que a 

concentração de CIP na fase líquida passa a ficar aproximadamente constante ao 

longo do tempo (310 mg L-1). 

 



116 
 

 

Figura E.1. Cinética de dessorção em coluna de leito fixo empacotada com a resina SGC650H. 

 

A partir dos dados obtidos para a dessorção da CIP ao longo do tempo, foi 

possível calcular a quantidade total dessorvida, pela Equação (E.1), ou seja, a 

quantidade de CIP transferida da fase sólida (resina) para a fase líquida (solução). 

O valor obtido foi de 282,28 mg g-1, o que possibilita identificar que somente parte 

da quantidade máxima adsorvida nos testes cinéticos em coluna de leito fixo foi 

dessorvida para a solução no tempo analisado. Levando em consideração que a 

capacidade máxima de adsorção da resina SGC650H é de 510,64 mg g-1 (ver 

Seção 6.3), obteve-se uma dessorção de aproximadamente 55% da CIP da fase 

sólida. 

Após esse teste de dessorção, a resina foi exposta a um novo ciclo de 

adsorção para verificar a quantidade adsorvida e comprovar a possibilidade de 

regeneração e reutilização do adsorvente em mais ciclos de adsorção/dessorção. 

Para esse teste, realizado em duplicata, utilizaram-se frascos Erlenmeyer de 125 

mL com volume de solução de CIP de 100 mL (100 mg L-1 de CIP), aos quais 

foram adicionados 0,02 g da resina regenerada em cada frasco. Os frascos foram 

colocados em uma incubadora orbital refrigerada (Tecnal, TE-421) sob agitação e 

temperatura constantes de 150 rpm e 30º C, respectivamente, durante um período 

de 48 h. 
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Os resultados apontaram uma quantidade adsorvida de 268,22 mg g-1, o 

que confirmou a hipótese de que apenas parte da quantidade aderida à resina é 

liberada novamente para a solução após o processo de dessorção. 
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APÊNDICE F 

 

Influência do parâmetro de discretização 

 

Os resultados para a variação do parâmetro de discretização (ne) são 

apresentados na Figura F.1. Nota-se que a variação desse fator não influenciou 

significativamente os resultados obtidos para a curva de ruptura apresentada. 

Dessa forma, o valor desse parâmetro foi fixado em 30 para todas as simulações 

realizadas no estudo. 

 

 

Figura F.1. Avaliação da variação do parâmetro de discretização utilizando a simulação realizada 
para o Ensaio 1 (Q = 5 cm

3
 min

-1
, HL = 3,8 cm):  ─── ne = 30; ∙∙∙∙∙∙ ne = 20; −−− ne = 10. 

 


