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RESUMO 
 

Inúmeros estudos têm relatado os efeitos prejudiciais dos pesticidas na saúde humana e 

animal. A presença dos pesticidas atrazina e carbendazim estão associados ao 

desenvolvimento de vários tipos de câncer e infertilidade. O objetivo deste trabalho foi avaliar 

a adsorção dos pesticidas atrazina e carbendazim em biocarvão ativado produzido a partir da 

pirólise da palha de milho. Para a produção do biocarvão, a palha de milho foi ativada com 

solução de H3PO4 (1,5 mol L-1), e submetida a pirólise em forno de aquecimento com fluxo de 

N2 na temperatura de 400 ºC, durante 6 horas. Experimentos cinéticos e de equilíbrio foram 

realizados para a atrazina e carbendazim, em sistema fechado e batelada. Modelos de adsorção 

na superfície, difusão no filme líquido e difusão intrapartícula foram aplicados na modelagem 

dos dados cinéticos. Caracterizações físico-químicas, texturais e morfológicas da palha de 

milho ativada e não ativada, e do biocarvão produzido foram realizadas. Curvas de ruptura 

para a adsorção de atrazina em coluna de leito fixo sob diferentes vazões volumétricas e 

alturas do leito foram obtidas utilizando modelagem matemática fenomenológica (Modelo 

LDF) associado a um planejamento experimental do tipo delineamento composto central 

rotacional. A análise de TGA da palha de milho não ativada, mostrou perfil característico 

relacionado à degradação de material lignocelulósico de biomassas, e a TGA para a palha 

ativada mostrou a degradação mais rápida em relação a palha não ativada. Análise de 

fisissorção de N2 para o biocarvão ativado forneceram valores de área superficial específica, 

volume total de poros e diâmetro médio de poros de 158 m2 g-1, 0,0960 cm3 g-1 e 17,6 Å, 

respectivamente. A análise de FTIR do biocarvão ativado indicou a presença de grupos 

funcionais relacionados a estruturas carbônicas alifáticas e aromáticas presentes na superfície 

do material. O pHPCZ do biocarvão ativado produzido foi estimado em 5,11. As micrografias 

de MEV mostraram a grande porosidade do biocarvão ativado. Dados de equilíbrio de 

adsorção para os pesticidas mostraram processos de adsorção favoráveis, em que, isoterma de 

Langmuir descreveu adequadamente os sistemas investigados. Os dados cinéticos de adsorção 

dos pesticidas foram obtidos para diferentes concentrações iniciais de solução (10, 20 e 30 mg 

L-1), para os quais foram observados tempos de equilíbrio muito similares (600 a 900 min). As 

capacidades de adsorção de atrazina foram 20,6, 25,3 e 22,06 mg g-1, para as concentrações 

iniciais de 10, 20 e 30 mg L-1, respectivamente, enquanto para o carbendazim foram 9,44, 21,1 

e 34,7 mg g-1. Na descrição da cinética de adsorção, o modelo de difusão intrapartícula ajustou 

bem aos dados nas três concentrações iniciais de atrazina e carbendazim utilizadas, fornecendo 

valores de coeficiente de difusão intrapartícula (Def) na grandeza de 10-7 a 10-8 cm² min-1. No 

estudo de adsorção de atrazina em coluna de leito fixo, a maximização da eficiência da coluna 

em função das variáveis avaliadas, foi obtida para vazão volumétrica de 2,5 mL min-1 e altura 

do leito de 13,5 cm, em que, a eficiência experimental obtida foi de 65%. Os resultados 

mostraram a efetividade do biocarvão ativado de palha de milho na remoção de atrazina e 

carbendazim de uma fase líquida. O desempenho deste adsorvente o torna promissor na 

remoção destes pesticidas de águas de consumo. 

 

Palavras-chave: Adsorção; pesticidas; biocarvão; palha de milho; modelagem matemática. 
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ABSTRACT 

 

Innumerous studies have reported the harmful effects of pesticides on human and animal 

health. The presence of pesticides atrazine and carbendazim are associated with the 

development of various types of cancer and infertility. The objective of this work was to 

evaluate the adsorption of the pesticides, atrazine and carbendazim onto biochar produced 

from pyrolysis of corn straw. For the production of the biochar, the corn straw was activated 

with solution of H3PO4 (1.5 mol L-1), and submitted to pyrolysis in a heating furnace with N2 

flow at 400 ºC for 6 hours. Kinetic and equilibrium adsorption experiments were performed in 

closed and batch system for both pesticides. The models of adsorption in the adsorbent sites, 

film diffusion and intraparticle diffusion were applied for the modelling of the kinetics data. 

Physical-chemical, textural and morphological characterization of activated and non-activated 

corn straw and the activated biochar produce, were performed. Breakthrough curves for the 

adsorption of atrazine in fixed bed column under different feed flow rate and bed height, were 

obtained using a phenomenological mathematic modelling (LDF model) associated to a CCD 

experimental design. The TGA analysis of non-activated corn straw showed a very 

characteristic profile related to degradation of lignocellulosic material in biomasses. TGA for 

activated corn straw showed a faster degradation when compared with the non-activated corn 

straw. The N2 physisorption analysis for activated biochar from corn straw provided surface 

area, total pore volume and mean pore diameter of 158 m2 g-1, 0.0960 cm3 g-1 and 17.6 Å, 

respectively. The FTIR analysis for activated biochar indicated the presence of functional 

groups related to aliphatic and aromatic carbonic structures present on the surface of the 

material. The pHZPC of the activated biochar produced was estimated at 5.11. The micrographs 

obtained from MEV showed a greater porosity of the activated biochar. Adsorption 

equilibrium data for pesticides showed favorable adsorption processes, where, Langmuir  

isotherm described the systems investigated. The kinetics adsorption data of the pesticides 

were obtained for different initial concentrations solutions (10, 20 and 30 mg L-1), where, very 

similar equilibrium times were observed (600 to 900 minutes). The adsorption capacity of 

atrazine was 20.6, 25.3 e 22.06 mg g-1 for initial concentrations of 10, 20 and 30 mg L-1, 

respectively, while for the carbendazim was 9.44, 21.1 e 34.7 mg g-1. In the description of 

adsorption kinetics, the intraparticle diffusion model fitted well the experimental data in the 

three initial concentrations of atrazine and carbendazim used, providing values of intraparticle 

diffusion coefficient (Def) in the magnitude of 10-7 to 10-8 cm² min-1. For the study of atrazine 

adsorption in fixed bed column, the maximization of efficiency column according with the 

investigated variables was obtained for feed flow rate of 2.5 mL min-1 and bed height of 13.5 

cm, in which, the experimental efficiency was 65 %. The results showed the effectiveness of 

the biochar from corn straw in the removal of atrazine and carbendazim from liquid phase. 

The performance of this adsorbent makes it promising in the removal of these pesticides from 

drinking water. 

 

Keywords: Adsorption; Pesticides; Biochar; Corn straw; Mathematic modelling.
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1. INTRODUÇÃO 

 

O aumento expressivo das atividades da agroindústria tem provocado o 

crescimento da utilização de agrotóxicos. Isto contribuiu significativamente para a 

contaminação de solos e sistemas aquáticos. Os danos gerados no meio ambiente e ao 

ser humano pelo descarte inadequado destes compostos têm atraído inúmeras 

pesquisas, objetivando entender os efeitos provocados no ecossistema e buscando 

minimizar o impacto causado.   

A contaminação da água por agrotóxicos pode ocorrer por diferentes maneiras 

como, o descarte direto em rios, transporte para corpos d’água pela ação da chuva e do 

vento, ou lixiviação no solo alcançando águas subterrâneas e contaminando aquíferos. 

Os pesticidas estão entre os poluentes mais encontrados em águas naturais, devido a 

sua alta hidrofobicidade e a lenta velocidade de decomposição (YAHIAOUI et al., 

2011; IUPAC, 2012).  

A aplicação de agrotóxicos na agricultura tem gerado inúmeros problemas 

ambientais, pois as áreas agrícolas são fontes potenciais de contaminação (COELHO; 

DI BERNARDO, 2012; REICHENBERGER et al., 2007). Dentre estes pesticidas, 

estão o herbicida atrazina e o fungicida carbendazim, os quais podem ser lixiviados no 

solo, oferecendo riscos de contaminação das águas. A presença de atrazina e 

carbendazim estão associados ao desenvolvimento de câncer, infertilidade e doenças 

neurológicas em animais e seres humanos (MACLENNAN et al., 2003; FAN et al., 

2007; RAJESWARY et al., 2007). 

A concentração tolerável de atrazina em água doce é 2,0 µg L-1, de acordo com 

a resolução nº357 estabelecida pelo conselho nacional do meio ambiente (CONAMA, 

2005). A portaria nº 2914/2011 do ministério da saúde estabelece que a concentração 

de carbendazim em água doce não deve ultrapassar 120 µg L-1. Dados divulgados pelo 

sistema de informação de vigilância da qualidade da água para consumo humano 

(SISAGUA), obtidos por meio de análises em água de torneira nos estados brasileiros, 

indicaram a presença dos pesticidas atrazina e carbendazim nas águas de consumo no 

estado do Paraná, sendo que, as concentrações destes pesticidas estavam acima do 

limite europeu e abaixo do limite nacional permitido (SISAGUA, 2019). 

Inúmeros métodos podem ser aplicados para remover pesticidas de soluções 

aquosas, como eletroquímicos (ORMAD et al., 2008), fotoquímicos (CHIRON et al., 

1999), biodegradação microbiológica (SENE et al., 2010), e adsorção (DERYLO-
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MARCZEWSKA et al., 2017). Dentre os vários tipos de tratamento citados, o 

processo de adsorção utilizando carvão ativado apresenta diversas vantagens, como, a 

facilidade de aplicação e a possibilidade de tratamento da água mesmo com baixas 

concentrações de contaminante.  

A elevada área superficial específica e grande porosidade fazem do carvão 

ativado o adsorvente mais empregado em tratamento de água (DEHKHODA; WEST; 

ELLIS, 2010; STAVROPOULOS; ZABANIOTOU, 2005). A versatilidade e 

estabilidade do carvão ativado em processos de adsorção tem feito sua aplicação muito 

frequente na remoção de corantes, metais pesados e pesticidas de sistemas aquosos 

(MAHMOUD et al., 2016; RUTHIRAAN et al., 2015 AYRANCI & HODA, 2004; 

MARTÍN-GULLÓN & FONT, 2001; MONDAL; BALOMAJUMDER; MOHANTY, 

2007). No entanto, o custo de produção do carvão ativado pode ser diretamente 

afetado pela origem e custo da matéria-prima utilizada.  

Observa-se nos últimos anos, que a busca pelo desenvolvimento de carvões 

ativados de menor custo processual têm sido a meta de diversos pesquisadores 

(BRUM et al., 2008; HAMEED; AHMAD, 2009; JUNIOR, 2010; LIMA; 

MARSHALL, 2005; PEREIRA, 2010; SCHETTINO JUNIOR, 2004). A utilização de 

carvões ativados, a partir de subprodutos da agricultura, representa uma alternativa 

econômica viável em relação aos altos custos de outros tratamentos. Dentre as 

principais vantagens destes carvões podemos citar, o baixo custo e simplicidade de 

produção, e o aproveitamento de biomassas descartas pelo setor agrícola sem 

perspectiva de uso. Diferentes biomassas podem ser empregadas na produção de 

carvão, como, cascas de coco (CAZETTA et al., 2011), sabugo de milho (EL-

HENDAWY; SAMRA; GIRGIS, 2001) e palha de milho (JIN et al., 2014). A palha de 

milho é um resíduo agrícola, produzido em grande quantidade no Brasil (8 milhões de 

toneladas de palha seca/ano). A aplicabilidade deste resíduo ainda é pouco estudada, 

sendo normalmente incinerado ou aplicado como cama em criadouros de aves.  

Diante isso, buscou-se investigar as condições de ativação química da palha de 

milho para a produção de biocarvões com capacidade para remoção de atrazina e 

carbendazim de uma fase líquida. Para investigar as propriedades do biocarvão 

produzido que influenciam o processo de adsorção, caracterizações físicas, químicas, e 

morfológicas foram realizadas. Por fim, estudos (equilíbrio e cinético) para avaliar a 

viabilidade técnica para a aplicação do biocarvão na remoção dos pesticidas atrazina e 

carbendazim também foram conduzidos. 
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2. OBJETIVOS 

 

 

2.1  OBJETIVO GERAL 

 

 

Este trabalho teve como objetivo desenvolver um biocarvão a partir da pirólise 

da palha de milho para a remoção de atrazina e carbendazim de um meio aquoso, e 

com potencial de aplicação na remoção destes pesticidas de água de abastecimento. 

 

 

2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

 

- Determinar condições de ativação (tempo de contato e concentração do 

agente ativante) da palha de milho para a produção de um biocarvão com propriedades 

adequadas para a remoção de atrazina e carbendazim de uma fase líquida; 

- Avaliar, por meio de análises de caracterização morfológica, física, e 

química, as propriedades do biocarvão de palha de milho que influenciam o processo 

de adsorção de atrazina e carbendazim, e avaliar a estabilidade do biocarvão quando 

utilizado no processo de adsorção destes pesticidas; 

- Determinar, por meio de modelagem matemática, parâmetros cinéticos e de 

equilíbrio essenciais para a realização de experimentos direcionados em coluna de 

leito fixo e para o aumento de escala do processo. 
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3. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

 

3.1 AGROTÓXICOS 

 

 

A modernização da agroindústria iniciada na década de 50, denominada 

revolução verde, provocou drásticas mudanças com a inserção de novas tecnologias, 

visando a produção extensiva de commodities agrícolas. A utilização de máquinas no 

campo, sementes modificadas em laboratório, desenvolvimento de novos fertilizantes 

para o solo, e utilização de pesticidas foram características marcantes desta 

modernização (MASCARENHA; PESSOA, 2013). Estas tecnologias envolvem, quase 

em sua maioria, o uso extensivo de agrotóxicos/pesticidas, com a finalidade de 

controlar doenças em culturas e aumentar a produtividade. 

O Brasil é o maior consumidor mundial de agrotóxicos, sendo que nos últimos 

anos o número de registros de agrotóxicos aprovados no Brasil bateu recordes. Em 

2018, foram aprovados 450 registros, enquanto no primeiro semestre de 2019, este 

número já é de 211 registros de agrotóxicos. O Instituto nacional do câncer (INCA) 

alerta sobre o uso de muitos princípios ativos, que já foram banidos por outros países.  

Na safra de 2017/2018 foram utilizados cerca de 550 mil toneladas de 

agrotóxicos nas lavouras do país, o que corresponde a um consumo médio de 7,3 litros 

de agrotóxico por pessoa/ano (IBAMA, 2017). De acordo com o sindicato nacional da 

indústria de produtos para defesa vegetal (SINDIVEG), no ano de 2018 o mercado 

mundial de pesticidas movimentou cerca de US$ 50 bilhões, dos quais o Brasil 

consumiu sozinho US$ 10 bilhões; US$ 3,1 bilhões e US$ 2,4 bilhões são relativos a 

herbicidas e fungicidas, respectivamente (SINDIVEG, 2018). Tal prática, alicerça e 

fortalece o título do Brasil de maior consumidor de agrotóxicos, já banidos por outros 

países (MANGUEIRA, 2014; PIGNATI; OLIVEIRA; SILVA, 2014). 

De acordo com a Lei nº 7.802, de 11 de julho de 1989 e pelo Decreto nº4.074, 

de 04 de janeiro de 2002 (BRASIL, 2016), os agrotóxicos são definidos como.  

Os produtos e os agentes de processos físicos, químicos ou biológicos, 

destinados ao uso nos setores de produção, no armazenamento e 

beneficiamento de produtos agrícolas, nas pastagens, na proteção de 

florestas, nativas ou implantadas, e de outros ecossistemas e também de 

ambientes urbanos, hídricos e industriais, cuja finalidade seja alterar a 

composição da flora ou da fauna, a fim de preservá-las da ação danosa 
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de seres vivos considerados nocivos; bem como, substâncias e produtos, 

empregados como desfolhantes, dessecantes, estimuladores e inibidores 

de crescimento.  

Embora os benefícios dos agrotóxicos na prevenção, controle ou eliminação de 

pragas indesejáveis ou prejudiciais à agricultura e à pecuária sejam notáveis e 

inquestionáveis, se manuseados incorretamente, podem representar altos riscos para a 

saúde humana e ao meio ambiente (MANGUEIRA, 2014; USEPA, 2009). Em 2015, o 

Instituto Nacional do Câncer (INCA) publicou um documento onde ressalta que 

“dentre os efeitos associados à exposição crônica a ingredientes ativos de agrotóxicos 

podem ser citados, infertilidade, impotência, abortos, malformações do feto, 

neurotoxicidade, desregulação hormonal, efeitos sobre o sistema imunológico e 

câncer”.  

A facilidade de dispersão (água, solo ou ar) dos agrotóxicos associada a longa 

permanência destes compostos no meio ambiente, fazem com que, a contaminação do 

ecossistema seja muito intensa. Processos de irrigação associados à ação da chuva 

fazem com que ocorra a lixiviação dos agrotóxicos no solo, podendo ocasionar a 

contaminação de águas superficiais e subterrâneas (YOUNES; GALAL-GORCHEV, 

2000).  

Solomon et al. (1996) relataram que em meios aquáticos as concentrações de 

agrotóxicos normalmente são baixas. No entanto, alguns pesticidas apresentam alta 

mobilidade e persistência no ambiente, e por isso, são facilmente encontrados em 

águas superficiais e subterrâneas. Estes pesticidas, mesmo em baixas concentrações, 

representam alto risco para inúmeras espécies presentes em sistemas aquáticos, onde, 

determinadas espécies são capazes de concentrar estes poluentes em até mil vezes 

(BALINOVA; MONDESKY, 1999; DORES; DE-LAMONICA-FREIRE, 2001). 

Para Spadotto (2006) e Veiga et al. (2006) qualquer quantidade de agrotóxico 

que não alcance o organismo alvo, representará um prejuízo econômico e uma fonte de 

contaminação ambiental. Com a finalidade de reverter as perdas econômicas 

relacionadas a isto, as dosagens de agrotóxicos aplicadas nas lavouras são aumentadas. 

A maioria dos pesticidas não sofre degradação biológica, e interferem sobre a 

dinâmica dos ecossistemas, como nos processos de quebra da matéria orgânica. 

Rodrigues (2009) relata como efeitos indesejáveis a presença de resíduos no 

solo, água, ar e plantas, resíduos estes que atingem organismos não alvos, que 

possuem papéis muito importantes no ambiente em que vivem. Existem evidências 
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incontestáveis de que, o uso de pesticidas na agricultura tem sido responsável pela 

maior parte da perda de qualidade de água onde são lançados, quando aplicados 

incorretamente (STRUJAK; VIDAL, 2006).  

O destino, a persistência e a eficiência agronômica do pesticida no solo são 

determinados pelos processos de retenção (sorção, absorção), transformação 

(decomposição, degradação) e transporte (derivatização, volatilização, lixiviação, e 

escoamento superficial) (REGITANO; BONFLEUR, 2011).  

De acordo com Mierzwa e Aquino (2009), os agrotóxicos sejam na forma de 

resíduo sólido, efluente líquido ou emissão gasosa, podem atingir o meio ambiente 

durante as etapas associadas à sua produção, aplicação, após a sua aplicação, ou ainda, 

pelo descarte inadequado e indiscriminado, como pode ser visto na Figura 3.1. 

 

 

Figura  3.1. Movimento dos agrotóxicos no ambiente por caminhos abióticos e 

bióticos (HAYES & LAWS, 1997) 

 

Os agrotóxicos podem ser classificados de acordo com o destino, estrutura 

química, potencial de toxicidade, e periculosidade.  

De acordo com o destino, são classificados em: inseticidas, acaricidas, 

herbicidas, nematicidas, molusquicidas, raticidas, avicidas, columbicidas, bactericidas, 

bacteriostáticos, algicidas e piscicidas (OMS; UNEP, 2006). 
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Com respeito à estrutura química, os pesticidas são classificados de acordo 

com a similaridade entre as estruturas químicas dos princípios ativos. São divididos 

em: organoclorados, bipiridílios, clorofenoxiacéticos, organofosforados, carbamatos, 

piretróides, triazinas e triazinonas (OLIVEIRA; CONSTANTION; INOUE, 2011).  

A classificação dos agrotóxicos segundo o seu potencial de toxicidade para o 

ser humano é fundamental, pois fornece a toxicidade desses produtos relacionados 

com a Dose Letal 50 (DL50). A Lei nº 7802, de 11 de julho de 1989, regulamentada 

pelo Decreto nº4074, de 04 de janeiro de 2002, determina que todos os produtos 

devem apresentar nos rótulos uma faixa colorida indicativa de sua classe toxicológica. 

A Tabela 3.1, relaciona as classes toxicológicas com a DL50, e apresenta a cor da 

faixa indicativa para cada classe. 

 

Tabela 3.1 - Classificação toxicológica dos agrotóxicos em função da DL50 e cor da faixa 

Classes Nível de toxicidade DL50 (mg kg-1) Cor da faixa 

I Extremamente tóxicos ≤ 5  Vermelha 

II Altamente tóxicos 5-50 Amarela 

III Medianamente tóxicos 5-500 Azul 

IV Pouco tóxicos 500-5000 Verde 

Fonte: adaptada de Almeida (2009) 

 

As classificações das intoxicações em agudas, subagudas e crônicas, dependem 

da velocidade e intensidade dos seus efeitos ao organismo vivo.   

As intoxicações agudas decorrem de um único contato (dose única), ou 

múltiplos contatos (efeitos cumulativos) com o agente tóxico, em um período de 

tempo aproximado de 24 horas. Os efeitos surgem de imediato ou no decorrer de 

alguns dias, no máximo 2 semanas, podendo ocorrer de forma leve, moderada ou 

grave. Erros de manipulação, associados aos problemas de fraudes, e a aplicação 

inadequada de agrotóxicos em certas culturas, são predominantemente responsáveis 

por esse tipo de intoxicação (SILVA; RAMOS, 2008).  

A intoxicação subaguda ocorre por exposição moderada ou pequena a produtos 

altamente ou moderadamente tóxicos e tem aparecimento mais lento que a intoxicação 

aguda, os sintomas são mais amenos, como, dores de cabeça e mal-estar (OPAS, 1996; 

ALMEIDA, 2009).  
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As intoxicações crônicas, apresentam efeitos tardios decorrentes da interação 

prolongada (vários anos ou décadas), de uma substância tóxica com o organismo vivo, 

no entanto, estes efeitos são agressivos e irreversíveis, como, desenvolvimento de 

neoplasias e paralisias (BRASIL, 2006; ALMEIDA, 2009).  

A Portaria Normativa IBAMA Nº84, de 15 de outubro de 1996, no Art. 3º 

classifica os agrotóxicos quanto ao potencial de periculosidade ambiental baseando-se 

nos parâmetros de bioacumulação, persistência, transporte, toxicidade a diversos 

organismos, potencial mutagênico, teratogênico, carcinogênico, obedecendo a 

graduação a seguir:   

 Classe I – Produto Altamente Perigoso;  

 Classe II – Produto Muito Perigoso;  

 Classe III – Produto Perigoso;  

 Classe IV – Produto Pouco Perigoso. 

 Características como, alta hidrofobicidade e a baixa reatividade dos 

agrotóxicos, explicam o comportamento cumulativo destes compostos no meio 

ambiente, em específico, o acúmulo em organismos vivos. Estes organismos vivos, 

incluindo peixes, seres humanos e outros animais, não possuem vias de degradação 

dos agrotóxicos, desta forma não são metabolizados. Tal fato, faz com que os 

pesticidas tenham efeito cumulativo sobre esses organismos (MANGUEIRA, 2014; 

JARDIM; ANDRADE; QUEIROZ, 2009). 

Com relação à saúde humana, diversos estudos apresentaram os inúmeros 

danos causado pelos agrotóxicos, bem como diferenças na extensão e gravidade desses 

danos (BALDI et al., 2011; MEENAKSHI et al., 2012; SARWAR, 2015; VAN 

MAELE-FABRY et al., 2010; WICKERHAM et al., 2012). 

Os agrotóxicos são apontados como grandes responsáveis por diversos casos de 

intoxicações agudas, subagudas e crônicas. O uso inadequado e/ou indiscriminado 

pode acarretar danos irreversíveis, como paralisias, anormalidades no 

desenvolvimento neurológico, neoplasias, câncer, más formações genéticas, e danos 

ao sistema imunológico (MANGUEIRA, 2011; PLAKAS; KARABELAS, 2012). 

Muitos pesticidas, incluindo organofosforados, organoclorados e carbamatos 

afetam o sistema nervoso central e periférico e têm sido associados ao 

desenvolvimento de doenças como, Parkinson e Alzheimer (BINIENDA et al., 2013; 

HAYDEN et al., 2010; ZAGANAS et al., 2013; KEIFER; FIRESTONE, 2007). 
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Alguns trabalhos afirmam que os pesticidas podem danificar o sistema imunológico, 

podendo simular os hormônios, causando perturbação no sistema endócrino tanto em 

humanos como em animais (CULLINEY; PIMENTEL; PIMENTEL, 1992; 

LEBLANC, 1995).  

Os problemas de saúde humana, como o aumento da incidência de câncer de 

mama, câncer de próstata, endometriose, e defeitos congênitos no sistema reprodutor 

masculino foram associados à presença de substâncias químicas perturbadoras no 

ambiente (HILEMAN, 1994; KELCE et al., 1995; DAVIS; BRADLOW, 1995). E 

estudos epidemiológicos deram evidências sólidas da relação entre a exposição à 

pesticidas, e a incidência de câncer. A utilização dos pesticidas em nível comercial e 

doméstico aumentaram significativamente o risco de leucemia, e câncer no cérebro 

(ALAVANJA; ROSS; BONNER, 2013).  

Estudos realizados por Koutros et al. (2015) relataram a maior incidência de 

câncer de bexiga em aplicadores dos herbicidas imazetapir e imazaquin. Lerro et al. 

(2015b) observaram maior risco de câncer de pulmão em aplicadores dos herbicidas 

acetoclor e atrazina. E Giordano et al. (2006) associaram riscos elevados de câncer na 

vesícula biliar, fígado, e sistema nervoso central em aplicadores de diversos pesticidas. 

Pesticidas de diversas classes têm sido associados com desenvolvimento de diversas 

outras doenças (KOUTROS et al., 2009; LERRO et al., 2015; WETZEL et al., 1994; 

WICKERHAM et al., 2012). 

Em virtude disso, a comunidade científica passou a avaliar melhor os efeitos 

dos pesticidas sobre sua atuação no meio ambiente e na saúde humana e a possível 

percepção sobre seu uso indiscriminado, obtendo assim informações sobre as 

prováveis contaminações (VEIGA et al., 2006). 

Decorrente desse modelo químico-dependente de agrotóxicos, a cadeia 

produtiva do agronegócio está em um processo de insustentabilidade 

socioambiental, pois no seu espaço se cria um território com muitas e 

novas situações de vulnerabilidades ocupacionais, sanitárias, ambientais 

e sociais (CARNEIRO et al., 2012). 

O uso excessivo de agrotóxicos têm sido alvo de preocupação constante. Os 

herbicidas são os preferidos entre as variedades de agrotóxicos, representando com 

maior demanda agrícola (45%) do total comercializado (ANVISA, 2013). Vários 

herbicidas estão disponíveis no mercado, para usa-los é necessário conhecer o tipo de 

cultura, a constituição do solo e as características das plantas daninhas. 



 

 

10 

3.1.1 Herbicidas 

 

 

 Herbicidas são substâncias químicas, que por ação fitotóxica e sistêmica 

provocam a inibição enzimática/proteica na célula de ervas daninhas invasoras, 

presentes em algumas culturas, eliminando, ou inibindo o crescimento deste tipo de 

planta. Problemas relacionados à competição de ervas daninhas com a cultura, por, 

espaço, luz, água e nutrientes presentes no solo são minimizados, ou eliminados com o 

uso de herbicidas (KHAN et al., 2012; IBAMA, 2010; EMBRAPA, 2008). 

Os herbicidas podem ser classificados quanto à seletividade, época de 

aplicação, estrutura química e mecanismos de ação (OLIVEIRA; CONSTANTION; 

INOUE, 2011).  

Com respeito à seletividade, os herbicidas podem ser divididos em: i) seletivos: 

que matam as plantas daninhas e não causam efeitos nocivos drásticos à determinada 

cultura agrícola que esteja sendo cultivada, dentre eles estão,  2,4-D para cana-de-

açúcar, atrazina e nicosulfuron para milho; ii) Não-seletivos: agem em amplo espectro, 

em que, além da destruição das plantas daninhas podem causar efeitos destrutivos na 

cultura agrícola que está sendo cultivada, podendo acarretar no extermínio completo 

da cultura plantada, exemplos de herbicidas não seletivos são, glifosato, paraquat, e 

glufosinato de amônia (OLIVEIRA; CONSTANTION; INOUE, 2011). 

 Conhecer a melhor época de aplicação do herbicida é um fator muito 

importante na obtenção de um processo eficaz na eliminação de ervas daninhas. Na 

Tabela 3.2 pode ser observado a classificação de acordo com a época de aplicação de 

herbicidas.  
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Tabela 3.2- Sistema classificatório para a época de aplicação de herbicida 

Época de aplicação Mecanismo de aplicação 

 

 

Pré-plantio incorporado 

Aplicados ao solo, e posteriormente necessitam de incorporação 

mecânica, ou a partir de irrigação, pois apresentam baixa 

solubilidade em água, fotodegradação, volatilidade e/ou mecanismo 

de ação que requer contato entre o herbicida e plântulas antes da 

emergência; 

  

 

Pré-emergência 

A aplicação é feita após a semeadura ou plantio, mas antes da 

emergência da cultura, das plantas daninhas ou de ambas. O 

herbicida depende, neste caso, da umidade do solo, da água da 

chuva ou de irrigação para atuar; 

  

 

Pós-emergência 

O produto deve ser absorvido em maior parte via foliar, além da 

cultura normalmente necessitar ter uma boa tolerância à exposição 

direta ao produto.  

Fonte: Adaptado Mangueira, 2014. 

 

A classificação dos herbicidas quanto à estrutura química, são as seguintes: 

organoclorados, derivados do ácido fenoxiacético, ureias substituídas, triazinas, aril 

oxi-fenoxiproprionato e derivados da glicina (VAZZOLER, 2005).  

O mecanismo de ação é o primeiro evento metabólico das plantas onde o 

herbicida atua, enquanto, o modo de ação é o conjunto destes eventos metabólicos que 

resultam na visualização clara dos efeitos destrutivos do herbicida sobre a planta 

(JUNIOR, 2011). Deste modo, o mecanismo de ação está inserido no modo de ação do 

herbicida. O mecanismo de ação pode ser dividido em dois grupos: i) enzimático: 

quando a ação do herbicida ocorre sobre alguma enzima do metabolismo da planta; ii) 

Não-enzimático: quando a ação do herbicida ocorre sobre algum evento metabólico da 

planta sem ocorrer a ligação com uma enzima específica (CARVALHO, 2013). 

O solo é apontado como o principal reservatório final dos herbicidas. Processos 

como, degradação química, microbiológica ou fotodegradação, volatilização e 

lixiviação das partículas para corpos de água, representam uma grande perda destes 

compostos e um alto potencial contaminante para o meio ambiente. Estes  poluentes, 

podem ser liberados para a atmosfera, lençol freático e organismos vivos 

(MANGUEIRA, 2014; VIEIRA et al., 1999).  
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3.1.1.1 Atrazina 

 

 

Dentre as classes de herbicidas existentes, as triazinas possuem maior destaque 

compondo cerca de 30% da produção mundial de agrotóxicos (FERREIRA, 2005).  

As triazinas pertencem ao grupo de herbicidas inibidores do fotosistema II. 

Atuam na membrana do cloroplasto em que ocorre a fase luminosa da fotossíntese, 

mais especificamente no transporte de elétrons (CHRISTOFFOLETI; FILHO; SILVA, 

1994). As plantas que recebem esse tratamento apresentam clorose foliar e tem seu 

crescimento inibido. 

Dentre as triazinas mais utilizadas, está a atrazina [2-cloro-4(etilamino)-6-

(isopropilamino)-s-triazina], que é amplamente empregada como herbicida nas 

culturas de algodão, milho, soja, feijão, abacaxi, sorgo, cana-de-açúcar e no preparo de 

áreas para o plantio (CUPUL et al., 2014). Este herbicida possui uma estrutura 

química representada por um anel triazínico substituído com cloro, etilamina e 

isopropilamina, o que o torna recalcitrante para a degradação biológica no ambiente 

(COLLA et al., 2008). A Figura 3.2 apresenta a estrutura química da atrazina. 

 

 

Figura  3.2. Estrutura química da atrazina 

 

A solubilidade da atrazina em água é de 33 mg L-1 a 27ºC, enquanto sua 

solubilidade em solventes orgânicos é muito superior a solubilidade em água (360 a 

183 mg L-1 a 27ºC). Atrazina é um pó incolor com ponto de fusão de 176ºC, e 

densidade de 1,19 g mL-1, sendo considerado como uma base fraca com pKa de 1,7 

(WORTHING; HANCE, 1991). Devido ao baixo coeficiente de partição octanol-água, 

não se adsorve substancialmente ao solo, sendo frequentemente encontrada acima dos 

níveis toleráveis pelas agências de controle ambiental em águas superficiais e lençóis 

freáticos (ABATE; MASINI, 2005; ARMAS et al., 2005). Sene et al. (2010) relatam 
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que a atrazina possui baixa biodegradabilidade e um alto potencial de contaminação de 

águas superficiais e subterrâneas. 

Quanto à sua classificação toxicológica a atrazina apresenta classificação nível 

IV, moderadamente tóxico, e em relação ao potencial de periculosidade ambiental, 

nível II, produto muito perigoso ao meio ambiente. 

Segundo a Resolução nº357 de 17 de março de 2005 do Conselho Nacional do 

Meio Ambiente (CONAMA), fica determinado que a concentração de atrazina 

tolerável em águas doces é de 2,0 𝜇g L-1. Somado a isso, a legislação determina que 

qualquer tipo de efluente devem passar por tratamento antes de ser descartado em 

corpos de água, e não podem possuir propriedades tóxicas. 

Processos de irrigação associados à ação da chuva fazem com que ocorra a 

lixiviação da atrazina no solo, podendo ocasionar a contaminação do solo e águas 

subterrâneas. Segundo Abate & Masini (2005) e Armas et al. (2005), a atrazina é 

frequentemente encontrada acima dos níveis toleráveis pelas agências de controle 

ambiental em águas superficiais e lençóis freáticos. Em 2004, a União Européia 

proibiu a utilização da atrazina devido à sua contaminação das fontes de água 

(COMISSÃO EUROPEIA, 2004). 

A alta permanência da atrazina no solo aumenta a preocupação acerca de sua 

toxicidade ao meio ambiente. Na década de 60, tempos de meia-vida entre 37 dias, até 

3-5 anos foram observadas (ARMSTRONG et al., 1967). Porém, estudos mais 

recentes realizados por Jablonowski et al. (2009) avaliaram a persistência de atrazina 

no meio, e observaram que após 22 anos da última aplicação deste herbicida, ainda 

foram detectadas concentrações em média quatro vezes maiores em subsuperfícies 

comparado as superfícies dos solos (0-10 cm), indicando elevado risco de 

contaminação de águas subterrâneas, mesmo após 22 anos de exposição desse 

herbicida.  

Vários estudos sugerem que a atrazina é um disruptor endócrino em várias 

espécies, incluindo anfíbios (HAYES et al., 2010), peixes (WARING; MOORE, 

2004), e em altos níveis de exposição, em aves (MATSUSHITA et al., 2006) e 

roedores (COOPER et al., 2000; FRIEDMANN, 2002). Além disso, estudos realizados 

por Fan et al. (2007) mostraram que a atrazina é um potente desregulador endócrino 

também em seres humanos. Alguns estudos estudaram a relação entre atrazina e 

câncer. Pesquisas realizadas por Donna et al. (1989) e Maclennan et al. (2003) 
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sugerem um aumento do risco de câncer de ovário, e câncer de próstata devido a 

exposição a este herbicida. A atrazina foi associada a um aumento de 

aproximadamente 9 vezes os riscos de câncer de próstata em homens que trabalhavam 

com esse herbicida em San Gabriel, no estado de Lousiana- EUA (MACLENNAN et 

al., 2003).  

A administração oral de atrazina foi associada com maior incidência, e início 

precoce de tumores mamários em ratos albinos fêmeas (STEVENS, 1999; WETZEL et 

al., 1994). A exposição à atrazina também foi associada a linfomas e câncer testicular 

em ratos e camundongos (DONNA et al., 1989; PINTER et al., 1990). Cooper et al. 

(2000) demonstraram que a exposição à atrazina a partir do dia 21 pós-natal até o dia 

53 retardou o início da puberdade em ratos machos, mesmo em doses baixas (12,5 mg       

kg-1, por dia). Estes investigadores relataram uma série de desequilíbrios endócrinos 

nestes machos juvenis, incluindo uma diminuição significativa na testosterona 

testicular, quando aplicado em doses mais elevadas (100-200 mg kg-1).  

No ambiente, os processos de degradação e mineralização da atrazina no solo 

são físico-químicos ou bioquímicos (RADOSEVICH et al., 1995). Os principais 

produtos de degradação da atrazina são compostos hidroxilados e clorados, e podem 

ser visualizados na Tabela 3.3. 

Os metabólitos da atrazina são normalmente menos tóxicos, e não inibidores de 

algas, bactérias, plantas ou animais (EISLER, 1989). Solomon et al. (1996) realizaram 

um estudo comparativo entre a toxicidade da atrazina, e de quatro de seus metabólitos 

(DEA, DIA, HA e DEDIA), e observaram que a atrazina inibe mais efetivamente a 

fotossíntese do que qualquer um de seus produtos de degradação. Além disto, DEA e 

DIA se mostraram os metabólitos mais tóxicos dos quatro testados. Em testes de 

toxicidade com algas azuis, a atrazina apresentou toxicidade de 7 a 10 vezes maior que 

a DEA, e em testes com algas verdes, a atrazina foi de 4 a 6 vezes mais tóxica. Com 

relação ao metabólito DIA, a atrazina foi 20 a 50 vezes mais inibitória a algas azuis, e 

7 a 13 vezes mais inibitória a algas verdes. DEDIA e HA foram considerados neste 

estudo como não tóxicos a essas algas.  
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Tabela 3.3 - Principais metabólitos da degradação da atrazina 

Principais produtos da degradação da atrazina Estrutura química dos metabólitos  

 

Desetilatrazina (2-cloro-4-amino-6-isopropilamino-s-

triazina - DEA) 

 

 

 

Deisopropilatrazina (2-cloro-4-etilamino-6-amino-s-

triazina - DIA) 

 

 

 

 

Desetildeisopropilatrazina (2-cloro-4,6-amino-s-

triazina - DEDIA) 
 

 

 

Desetilhidroxiatrazina (2-hidroxi-4-amino-6-

isopropilamino-s-triazina - DEHA) 

 
 

 

 

Deisopropilhidroxiatrazina (2-hidroxi-4-etilamino-6-

amino-s-triazina - DIHA) 

 

 

 

 

Hidroxiatrazina (2-hidroxi-4- etilamino-6-

isopropilamino-s-triazina - HA) 
 

 

Estudos pioneiros realizados por Ikonen et al. (1988) determinaram as 

concentrações de atrazina no ar, e a concentração de metabólitos (DIA; DEDIA) da 

atrazina em excreção urinária de seis trabalhadores ferroviários finlandeses que 

trabalhavam preenchendo tanques de pulverização. A concentração de atrazina no ar, 

variou de 0,24 a 0,89 mg/m3, ao longo de 7-240 min, respectivamente. A soma da 

concentração dos dois metabólitos em amostras de urina dos trabalhadores após um 
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turno de trabalho de 8 horas variou de 30 a 110 μmol L-1, e foi correlacionado com a 

atrazina no ar. 

 

 

3.1.2 Fungicidas 

 

 

Fungicidas são substâncias químicas de origem natural ou sintética, que 

possuem caráter protetor, curativo e sistêmica (REIS; REIS; FORCELINI, 2007). São 

capazes de prevenir infecção de tecido de plantas vivas, causados por fungos 

fitopatogênicos. Os fungicidas modernos não matam fungos, apenas causam a inibição 

do crescimento por um período de dias ou semanas. Esta classe de pesticida responde 

por cerca de 14% do setor de agroquímicos no mercado nacional (ANVISA, 2012). 

Fungos podem causar sérios danos na agricultura, resultando em perdas críticas 

de rendimento, qualidade, e consequentemente, econômica. Os fungicidas são 

utilizados tanto na agricultura, como para combater infecções fúngicas em animais 

(LATIJNHOUWERS; WIT; GOVERS, 2003).  

Os fungicidas são categorizados de várias maneiras baseados em diferentes 

características. As categorias mais comumente utilizadas são: mobilidade na planta, 

função na proteção, espectro de ação, modo de ação e natureza química (MCGRATH, 

2004). 

Quanto à mobilidade na planta, pode-se classificar como “de contato” ou 

“sistêmicos”. Fungicidas de contato (também chamados protetores) permanecem na 

superfície das plantas, são potencialmente fitotóxicos e podem causar danos à planta 

se absorvidos. Fungicidas sistêmicos (ou de penetração) são absorvidos para dentro 

das plantas. Alguns fungicidas sistêmicos movem-se a curtíssimas distâncias, a partir 

do local de aplicação, através da lâmina foliar de uma superfície à outra (translaminar) 

(MCGRATH, 2004). 

Em relação a função na proteção, classificam-se em preventivos ou curativos 

(MCGRATH, 2004; GREEN; SPILKER, 1986). O espectro de ação do fungicida, 

pode ocorrer por princípios sítio-específico ou múltiplo-sítio. Fungicidas sítio-

específico são ativos contra um único ponto da via metabólica de um patógeno ou 

contra uma única enzima/proteína necessária para o fungo, enquanto, múltiplo-sítio 

atingem diferentes fungos de diferentes classes (KOLLER, 1992). Como modo de 

ação, os fungicidas provocam a morte de fungos mediante danos nas suas membranas 
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celulares, pela inativação de enzimas ou proteínas essenciais, ou por interferirem em 

processos chave como produção de energia ou respiração. Outros têm impacto 

específico em vias do metabolismo, como produção de esterol ou quitina (KOLLER, 

1992). 

Fungicidas também podem ser classificados baseados de acordo com sua 

composição química, dividindo-se em inorgânicos e orgânicos. Grande parte dos 

primeiros fungicidas desenvolvidos foram baseados em componentes inorgânicos 

como enxofre, e íons metálicos, como o cobre, estanho, cádmio e mercúrio, os quais 

são tóxicos aos fungos. A maior parte dos outros fungicidas utilizados atualmente são 

compostos orgânicos e, portanto, contêm carbono. Na Tabela 3.4 é possível observar 

as principais classes químicas dos fungicidas. 

 

Tabela 3.4 - Classificação química de fungicidas 

Grupos químicos Grupos químicos 

Sulfúricos Sulfamida/Fenilsulfamidas 

Cúpricos Organofosforados/Arila 

Carbamatos Fenilpirróis 

Ditiocarbamatos Aromáticos/cloronitrobenzenos 

Organo-Estâncios Quinonas 

Aldeídos Fenilureia 

Ftalimidas Pencicurom 

Guanidinas Ftalonitrila/Cloronitrila 

Fenil-piridinaminas/Fenilpirimidinas Cinâmicos 

Benamida Quinolinonas 

Benzimidazóis Quinolinas 

Fosfonatos Oxatinas/Anilidas 

Fenilamidas/Alaninas/Acetaminas Carboxamidas/Anilidas/Carboxinilidas/Oxatinas 

Piridinas Dicarboximidas 

Piperazinas Imidazóis 

Morfolinas Triazóis 

Piperazinas Pirimidinas/Hidroxipiridinas/Anilopiridinas 

Estrobilurinas Benzoatiazol 

 Antibióticos 

 

Alguns estudos relatam efeitos adversos provocados por fungicidas. A partir de 

investigações descobriu-se que os inseticidas e fungicidas (organofosfatos, 

carbamatos, organoclorados), atuam como neurotoxinas, com efeitos de modulação da 

neurotransmissão sináptica. Os efeitos da exposição aos pesticidas causam perda de 

peso em fetos, e a exposição a uma mistura de pesticidas mostram efeitos adversos 

intensos (ASGHAR; MALIK; JAVED, 2016). Wickerham et al. (2012) observaram 
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que a mistura de dois fungicidas (Vinclozolin e acetoclor) mostraram efeito nocivos 

sobre o crescimento de fetos. 

Entre os pesticidas usados atualmente, a exposição a fungicidas azole e ao 

herbicida atrazina têm sido estudadas devido à suspeita de efeitos disruptivos 

endócrino (BOSSI et al., 2013; FRAITES et al., 2011; TAXVIG et al., 2007; 

VINGGAARD et al., 2005). Alguns efeitos observados dos fungicidas azole foram o 

aumento do tempo gestacional, e desregulação dos níveis de hormônios esteróide em 

fetos (BOSSI et al., 2013). 

Os benzimidazóis são um dos grupos de fungicidas sistêmicos mais utilizados. 

Seu uso teve início na década de 60, com o desenvolvimento do vermífugo 

tiabendazole. A seguir foram introduzidos o benomil, carbendazim e o fuberidazole. 

Os tiofanatos, também fazem parte deste grupo, uma vez que são degradados para 

compostos classificados como benzimidazóis (DAVIDSE & FLACH, 1977). Este 

grupo constitui uma classe de agrotóxicos com a comercialização autorizada em vários 

países, devido a vantagens como, a baixa toxicidade, a eficácia em baixas 

concentrações, além de apresentarem um amplo espectro de ação no combate aos 

fungos, e rápida absorção pelas raízes e folhas (BRENT; HOLLOMON, 2007). 

Mesmo com uma baixa toxicidade, estudos apontam uma relação entre a exposição 

crônica à agrotóxicos benzimidazólicos e a má formação congênita, diarreia, anemia, 

câncer e outras doenças (IPCS, 2010; EPA, 2012).  

Desta forma, o seu potencial de impacto no meio ambiente e na saúde pública 

devem ser considerados e monitorados. Dentre os fungicidas desse grupo, os mais 

utilizados são: benomil, tiofanato-metílico, carbendazim, tiabendazole e fuberidazole 

(MAZELLIER; LEROY; LEGUBE, 2002).  

Análises em águas de consumo no estado do Paraná realizadas no período de 

2014 a 2017, indicaram a presença de carbendazim em concentrações acima do limite 

europeu permitido e abaixo do limite nacional permitido. Diante da relevante 

quantidade deste pesticida na água, associado ao efeito bioacumulativo de pesticidas, 

tornam de extrema importância a maior redução ou a completa eliminação deste 

composto de águas de consumo (SISAGUA, 2019). 
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Imidazol 

Benzimidazol 

3.1.2.1 Carbendazim 

 

 

Imidazóis são compostos heterocíclicos constituídos por um anel insaturado de 

cinco membros, contendo três átomos de carbono e dois átomos de nitrogênio. 

Fungicidas imidazólicos (procloraz e imazalil), possuem radicais volumosos ligados 

ao nitrogênio do imidazol, já os benzimidazóis (benomil, carbendazim, tiabendazol e 

tiofanato metílico) são formados pela ligação de anéis benzênicos em diferentes 

regiões da estrutura do imidazol (Figura 3.3) (LARINI, 1999). 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

Figura  3.3. Estrutura química dos principais fungicidas imidazólicos utilizados 

no setor agrícola 

 

O carbendazim pode ser facilmente formado na natureza a partir da degradação 

de benomil e tiofanatos metílicos aplicados nas lavouras. Diante disto, na maioria das 

vezes estes fungicidas são avaliados em conjunto quanto à suas características e 

toxicidade. A degradação dos benzimidazóis no solo segue os mecanismos gerais da 

degradação de agrotóxicos, em que a rota principal é a microbiológica (COUTINHO 

et al., 2006).  
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A legislação brasileira não autoriza a comercialização do benomil, contudo 

autoriza o uso de tiofanato metílico e do carbendazim, sendo esses utilizados em várias 

culturas (ANVISA, 2009). O benomil tem um tempo de meia vida, em condições 

aeróbicas, de 2 horas em meio aquoso, e de 19 horas no solo. Já o tiofanato metílico 

possui o tempo de meia vida de 2 dias na água e menos de um dia no solo, também em 

condições aeróbicas (IPCS, 2010). Deve-se destacar que a degradação destes 

compostos pode levar a produção de carbendazim.  

Carbendazim ou carbamato de metil-2-benzimidazol (MBC) (Figura 3.4) é 

classificado como um fungicida sistêmico com atividades protetoras e curativas contra 

uma ampla gama de doenças fúngicas, especialmente causadas por Asccomycetes spp., 

Basidiomycetes e Deuteromycetes spp, em uvas, frutas e vegetais (TOMLIN, 1994; 

HUTSON et al., 1999). 

 

 

Figura  3.4 - Estrutura química do carbendazim 

 

O carbendazim (C9H9N3O2), possui  massa molar de 191,19 gmol L-1, pressão 

de vapor de 0,09 MPa (20ºC), a sua solubilidade em água é de 29 mg L -1 a 24ºC e pH 

4, e 8 mg L-1 em pH 7. Apresenta maior solubilidade em alguns solventes orgânicos 

(36 mg L-1 em benzeno, e 300 mg L-1 em acetona). É caracterizado como um sólido 

cristalino branco e inodoro. Possui propriedade de base fraca, com pKa de 4,53. O 

carbendazim é decomposto lentamente em soluções alcalinas (a 22ºC, pH 9, t1/2 =124 

dias), e é bastante estável em soluções aquosas ácidas e neutras (t1/2 > 350 dias a pH= 5 

e 7) (TOMLIN, 1994).  

Sua ação nas fungos ocorre a partir da inibição da mitose, por meio da inibição 

da síntese de tubulinas, proteína que compõem os microtúbulos, impossibilitando a 

divisão do núcleo (GENET, 2005). O fungicida é indicado no tratamento de doenças 

nas culturas de citros, feijão, trigo, soja e algodão, é classificado toxicologicamente 

como produto altamente tóxico (Classe II), e perigoso ao meio ambiente (Classe III).  
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O carbendazim é muito persistente na águas para consumo, águas residuais, no 

solo, e em nos alimentos (READMAN et al., 1997; FERNÁNDEZ et al., 2001). 

Boudina et al. (2003) realizaram a irradiação de luz UV e solar em soluções de 

carbendazim e observaram estabilidade no escuro, e em condições ambientais. Três 

produtos formados foram identificados: 2-aminobenzimidazol, isocianato de 

benzimidazol e monocarbometoxiguanidina. Esse último produto apresentou grande 

estabilidade podendo acumular-se no ambiente.  

Alguns estudos relacionados a contaminação do solo pelo carbendazim tem 

sido relizados. Carbo et al. (2007) estudaram a adsorção do carbendazim, 

acetamiprida, tiametoxam e diuron em solos tropicais. De acordo com os resultados 

obtidos, o conteúdo de matéria orgânica no solo apresentou influência significativa na 

adsorção do carbendazim. No entanto, a adsorção de acetamiprida, tiametoxam e 

diuron não mostraram este tipo de correlação, indicando que estes pesticidas podem 

estar interagindo com os minerais do solo, o que não ocorreu para o carbendazim, 

permanecendo retido no solo. Berglöf et al. (2002) estudaram a adsorção do 

carbendazim em solo Vietnamita, e observaram que a adsorção do carbendazim é 

influenciada pelo conteúdo de minerais argilosos, e de matéria orgânica, podendo 

permanecer imobilizado no solo por um longo período de tempo devido à interação 

com os colóides presentes no solo. 

Apesar da sua baixa toxicidade, o carbendazim apresenta efeitos deletérios 

marcantes nos sistemas reprodutores masculinos de mamíferos (AKBARSHA et al., 

2001; HESS; NAKAI, 2000; RAJESWARY et al., 2007). No entanto, o carbendazim é 

apenas considerado como suspeito de disruptor endócrino devido à falta de 

informações detalhadas sobre efeitos de toxicidade reprodutiva. Rajeswary et al. 

(2007) e Adedara et al. (2013) relacionaram a insuficiência espermatogênica com o 

carbendazim em ratos, a partir da alteração da morfologia das células de Sertoli e de 

suas funções. 

Diante das inúmeras possibilidades de contaminação do solo, ar e água 

conhecer os processos de intervenção dos herbicidas e fungicidas para com o meio 

ambiente é importante, para que essas substâncias possam ser utilizadas de maneira 

ambientalmente segura e sem risco para a saúde humana e animal.  
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3.2 MÉTODOS DE TRATAMENTO DE AGROTÓXICOS EM MEIOS 

AQUOSOS 

 

 

Inúmeros métodos são aplicados no tratamento de agrotóxicos em sistemas 

aquosos. Dentre eles encontram-se: Tratamento biológico, Processos de Oxidação 

convencionais (Ozônio, Peróxido de Hidrogênio, Cloro, Irradiação Ultravioleta), 

Processos Oxidativos Avançados (Fotocatálise, Reagente Fenton, Sistemas 

combinados de O3/H2O2/UV), e a Adsorção. 

Os processos biodegradativos ou biológicos possuem como base a 

decomposição de espécies orgânicas a partir da ação de microorganismos. A atuação 

de microorganismos pode ser inibida pela presença de compostos químicos 

recalcitrantes (BOETHLING, 1993), como os pesticidas pertencentes a família das 

triazinas e carbamatos. Pesticidas são altamente persistentes no meio ambiente, e os 

microorganismos são incapazes de degradá-los, ou os degradam muito lentamente, 

tornando esta via de tratamento insuficiente (ALEXANDER, 1981). Além disso, 

dentro do mecanismo de degradação, os microorganismos podem apresentar 

preferência por outros substratos, ao invés de pesticidas (KATAYAMA & 

MATSUMURA, 1993). Isso pode inibir ou atrasar o processo de degradação de 

pesticidas, uma vez que pode haver competitividade entre os pesticidas e outros 

compostos orgânicos. Deste modo, a eliminação de agrotóxicos de sistemas aquosos 

utilizando processo de biodegradação é incerta, podendo não ser efetiva.  

Os processos oxidativos convencionais consistem basicamente em tratamentos 

a altas temperaturas (normalmente acima 850ºC) e na utilização de compostos 

altamente oxidantes. Tratamentos a altas temperaturas apresentam como desvantagem 

à liberação de grandes cargas persistentes e acumulativas no meio devido a combustão 

de matéria orgânica (PELIZZETTI et al., 1985). A utilização de agentes oxidantes 

como, cloro, peróxido de hidrogênio, e ozônio em meio aquoso é frequentemente 

aplicada, contudo possui desvantagens relacionadas ao custo e a formação de 

intermediários consideravelmente tóxicos, como exemplo, a cloração pode levar a 

formação de organoclorados normalmente mais tóxicos que inúmeros compostos 

orgânicos encontrados em sistemas aquosos (MONARCA et al., 2002). 

Adicionalmente, a presença de radiação UV juntamente com agentes oxidantes como 

peróxido de hidrogênio e ozônio, podem levar a formação de radicais hidroxilas, que 
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apresentam alto poder oxidativos de espécies orgânicas (PIGNATELLO; OLIVEROS; 

MACKAY, 2006).  

 Para solucionar problemáticas relacionadas a insuficiência dos métodos 

convencionais de tratamento frente à crescente demanda de poluentes orgânicos, 

métodos tradicionais têm sido robustecidos, dando origem a processos oxidativos 

avançados.   

Processos oxidativos avançados envolvem a transferência de elétrons em meio 

aquoso para a geração de espécies radicalares, como, hidróxidos e superóxidos. Estes 

compostos, podem ser aplicados na conversão de poluentes em produtos menos 

tóxicos. Dentre as técnicas utilizados em processos oxidativos avançados, a utilização 

de TiO2/UV, H2O2/UV, FotoFenton e processos com ozônio (O3, O3/UV, O3/H2O2), 

como agentes oxidantes são os mais frequentes. “A fotocatálise pode ser definida 

como o aumento da velocidade de reação/degradação provocada pela presença de um 

catalisador”, e pode ser utilizada no tratamento de águas contendo substâncias 

tóxicas, como os pesticidas (GALVEZ & RODRIGUEZ, 2002). O reagente de Fenton 

é um dos processos de tratamentos mais eficientes na degradação de herbicidas 

clorados e clorofenóis (PIGNATELLO et al., 1992, 1993 e 1995). Diversos estudos 

têm relatado o uso do reagente de Fenton na oxidação de pesticidas (RIVAS et al., 

2002; MEHMET et al., 2001; DOONG e CHANG, 1998). 

A adsorção em carvão é um dos métodos mais utilizados na remoção de 

contaminantes de poluentes de sistema aquoso, devido a efetividade e facilidade de 

aplicação. O carvão granulado (GAC) ou carvão em pó têm sido apontados como a 

melhor tecnologia de tratamento para meios aquosos. Smethan et al. (1994) realizaram 

a adsorção de atrazina em filtros de carvão granulado variando tempo de contato de 6 

a 30 minutos, e observaram alta remoção deste composto, entre períodos de operação 

do filtro de 29 a 222 dias. O carvão em pó é frequentemente empregado na remoção de 

sabor e odor da água (NAJM et al., 1991). Miltner et al. (1989) observaram que a 

adição de carvão em pó em sistemas de tratamento de água para a remoção de sabor e 

odor era igualmente eficiente na remoção de alguns pesticidas.  

Na Tabela 3.5 são apresentados resultados alcançados na literatura para a 

remoção de agrotóxicos de meios aquosos e os métodos de tratamento aplicados.  
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Tabela 3.5 - Métodos de remoção de agrotóxicos de sistemas aquosos 

 

 

Dentre os métodos apresentados na Tabela 3.5, a adsorção apresenta vantagens 

relacionadas a elevada eficiência, e a facilidade de implementação desse processo. A 

agilidade do processo de adsorção dependerá do material utilizado para a adsorção e 

da natureza do contaminante a ser removido da fase fluida. Complementarmente, a 

adsorção é muito efetiva no tratamento de sistemas aquosos com concentrações muito 

baixas de contaminantes, isto é, o polimento do processo. 

 

 

3.3 ADSORÇÃO 

 

 

A adsorção é um fenômeno de transferência de massa em que um composto ou 

elemento presente em uma fase gasosa ou líquida é transferido para a superfície de 

uma fase sólida. Os componentes que se unem à superfície são chamados adsorbatos, 

enquanto, a fase sólida que os retém é denominado adsorvente (RUTHVEN, 1984).  

Diferentes tipos de interações intermoleculares são observados para a 

permanência dos compostos adsorvidos na superfície do sólido. Dentre elas estão, 

ligações de hidrogênio, interações eletrostáticas e forças de Van der Waals 

Agrotóxico Método utilizado Remoção 

alcançada (%) 

Referência 

Atrazina Adsorção em carvão 

ativado 

99,8 Fuentes-lópez et al. 

(2018) 

Atrazina Foto-Fenton  99  Huston; Pignatello. 

(1999) 

Atrazina Fe3+-TiO2/UV 99,5  Shamsedini et al. (2017) 

Benomil Fotocatálise: UV + TiO2 100  Park (2009) 

Carbendazim Ozonização: O3
 40  Xiao, Wang e Lu (2011) 

Carbendazim Fotócatálise: UV + TiO2 62  Rajeswari; Kanmani 

(2010) 

Carbendazim Adsorção em carvão 

ativado 

99  Kegel; Rietman; Verliefde 

(2010) 

Paraquat Fotocatálise:  UV + TiO2 60  Moctezuma et al. (1999) 
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(BRUNCH, 1997). Existem dois tipos fundamentais de adsorção, a adsorção física ou 

fisissorção, e a adsorção química ou quimissorção.  

A fisissorção, é um processo caracterizado pela fraca interação entre as 

moléculas adsorvidas e a superfície do sólido. As forças envolvidas são da mesma 

ordem de grandeza das forças de Van der Waals, e a entalpia de adsorção está na faixa 

observada para as entalpias de condensação ou evaporação dos gases (0,5 a 5 kcal      

mol-1), sendo então, um processo exotérmico. Devido à baixa energia de interação com 

a superfície e à inexistência de uma energia de ativação na adsorção, a fisissorção 

atinge rapidamente o equilíbrio, sendo um processo reversível. Neste tipo de adsorção 

podem se formar camadas moleculares sobrepostas, sendo que a força de adsorção 

diminui com o aumento do número de camadas (ATKINS; PAULA, 2008; SCHMAL, 

2010). 

Na quimissorção, ocorre o estabelecimento de uma ligação química, 

normalmente covalente, provocada pelas interações químicas entre os compostos 

adsorvidos e o adsorvente (ATKINS, 1999; MARTINEZ, 1990; GONZÁLEZ, 2009).  

As entalpias de quimissorção são da mesma ordem de grandeza que as envolvidas em 

ligações químicas, sendo frequentemente um processo exotérmico, no entanto, a 

entalpia de quimissorção depende do tipo de ligação química, e processos 

endotérmicos também podem ocorrer (ATKINS; PAULA, 2008; SCHMAL, 2010). 

Neste tipo de adsorção, são necessários maiores períodos de tempo para atingir o 

equilíbrio, especialmente a baixas temperaturas.  

Dentre as características do adsorvente que influenciam o processo de adsorção 

estão, área superficial específica, tamanho do poro, densidade, tamanho das partículas, 

grupos funcionais presentes na superfície e hidrofobicidade do material. Para o 

adsorbato, fatores como polaridade, tamanho da molécula, solubilidade, e acidez ou 

basicidade são agentes influenciadores no processo de adsorção. As condições 

operacionais que influenciam o processo incluem, principalmente, temperatura, pH e 

natureza do solvente (COONEY, 1999). 

 

 

3.3.1 Sistema de adsorção  

 

 

Os sistemas de adsorção podem ser conduzidos em regime batelada ou 

contínuo. Em sistemas bateladas reatores de mistura são empregados, enquanto em 
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sistemas contínuos são utilizadas coluna de leito fixo que operam em regime contínuo 

por meio de ciclos de regeneração (BORBA, 2009). 

Em sistemas bateladas uma quantidade fixa de um fluido contendo o adsorbato 

é misturada com uma massa também fixa de adsorvente, a mistura é mantida sob 

condições de agitação, temperatura, pH, e tempo controlados. Para cada tempo pré-

determinado a concentração residual do adsorbato na fase fluida é medida.  

Em sistemas contínuos dinâmicos, um adsorvente é empacotado em uma 

coluna de adsorção, formando um leito fixo. A solução contendo o adsorbato flui pela 

coluna, e tem sua concentração alterada pelo processo de adsorção no adsorvente, caso 

possua afinidade pelo adsorvente. A eficiência do processo de adsorção depende das 

características do adsorvente (carga superficial, capacidade, porosidade do leito), e das 

condições operacionais utilizadas (vazão volumétrica, concentração inicial, 

temperatura, pH) (HELFFERICH, 1962).  

Em sistemas de adsorção, a investigação da cinética e equilíbrio de adsorção 

são de fundamental importância na determinação do mecanismo de adsorção 

envolvido. A cinética de um processo de adsorção consiste no monitoramento da 

alteração da concentração de adsorbato de um fluido em contato com adsorvente, em 

função do tempo. A Figura 3.5 representa a cinética de um processo de adsorção em 

sistema batelada e monocomponente (um analito), com o adsorbato inicialmente em 

fase líquida.  

 

 

Figura  3.5 - Perfil cinético de adsorção em sistema batelada e monocomponentes 

(Fonte: Adaptado de Borba, 2009) 
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Na Figura 3.5, pode ser observado que a concentração da fase líquida é 

reduzida a medida que o tempo de contato com o adsorvente aumenta, enquanto a 

concentração de adsorbato na fase sólida aumenta. Isso ocorre até que o equilíbrio seja 

alcançado. 

Parâmetros de transferência de massa e de dados de equilíbrio podem ser 

obtidos a partir de estudos em bateladas. Tais parâmetros são importantes na 

investigação de processo de adsorção em sistema contínuo (coluna de leito fixo), 

objetivando o aumento da escala de trabalho (SCHEUFELE et al., 2016). Colunas de 

leito fixo permitem o tratamento de maiores volumes de soluções, sendo indicado para 

tratamento de efluentes a nível industrial.  

A eficiência do processo de adsorção em uma coluna de leito fixo é 

diretamente afetada pelo tempo de contato do fluido com o adsorvente, e pela vazão 

volumétrica deste fluido. Na Figura 3.6 é apresentado o perfil de saturação de uma 

coluna de leito fixo. O ponto de ruptura é definido como o instante em que o soluto 

começa a ser detectado na saída da coluna tendo concentração de referência 

correspondente a 5% da concentração da solução de alimentação (𝐶│𝑧=𝐿 𝐶0⁄ = 0,05), 

enquanto o ponto de saturação acontece quando a concentração na saída da coluna é 

igual a concentração de alimentação. 

 

 

Figura  3.6 - Perfil dinâmico da coluna de leito fixo (Barros et al., 2004) 

 

 Na Figura 3.6 é apresentado o perfil dinâmico de uma coluna de leito fixo 

considerando condição ideal e real. A curva de ruptura em condição ideal apresenta 

comportamento em degrau, em que, a concentração do adsorbato aumenta 

instantaneamente na saída da coluna, onde a concentração passa de zero para a 
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concentração de alimentação, indicando a saturação do leito. A curva de ruptura em 

condição real apresenta perfil sigmoidal, devido à resistência à transferência de massa 

e dispersão axial. À medida que o fluido é percolado pela coluna, as moléculas de 

adsorbato gradualmente aderem ao adsorvente e são removidas da fase fluida, a região 

em que há a maior mudança na concentração deste fluido é denominada zona de 

transferência de massa (ZTM). Quanto menor o comprimento da ZTM, mais eficiente 

será o processo, uma vez que se aproximará da condição ideal (GEANKOPLIS, 2003; 

BORBA, 2009). 

 Normalmente, colunas de leito fixo não devem ser operadas além do ponto de 

ruptura, caso contrário, os limites de concentração do contaminante previsto em 

legislação ambiental, podem não ser atendidos. Logo, a partir do ponto de ruptura, o 

fluxo é interrompido e o adsorvente é trocado ou o fluxo do fluido é redirecionado a 

uma nova coluna contendo novo adsorvente (FIORENTIN, 2009). 

 

 

3.3.2 Modelagem matemática  

 

 

O uso de um modelo matemático adequado associado a simulação 

computacional são recursos primordiais no desenvolvimento e pesquisa de diversos 

processos, incluindo a adsorção (MARIN, 2013). A modelagem de um processo 

consiste primeiramente no uso de equações matemáticas capazes de descrevê-lo, 

tornando possível o aumento de escala com menor custo processual.  

Ferramentas de modelagem matemática e simulação são extremamente úteis 

em processos de adsorção, principalmente na interpretação dos dados experimentais e 

na identificação e avaliação do mecanismo de adsorção envolvido no processo, além 

disso, tornam possível a predição de respostas quando condições operacionais são 

alteradas, resultando na otimização do processo (VOLESKY, 2001).  

 

 

3.3.3 Equilíbrio de adsorção 

 

 

Na determinação da eficiência de um processo de adsorção, o estudo de 

equilíbrio é um ponto fundamental. A identificação do mecanismo envolvido em um 

processo de adsorção pode ser feita a partir de dados de equilíbrio, em que, a maneira 

com que o adsorbato se liga ao adsorvente pode ser avaliada. 
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Em um processo de adsorção, um determinado volume do fluido contendo o 

adsorbato é colocado em contato com o adsorvente. Por processos de fisissorção ou 

quimissorção, o adsorbato se conecta a superfície do adsorvente, e isto ocorre até que a 

concentração do adsorbato na fase fluida e na fase sólida fique constante, a este ponto 

denomina-se equilíbrio de adsorção.  

O equilíbrio de adsorção é observado a partir da relação gráfica entre a 

quantidade de adsorbato adsorvido pelo adsorvente (qeq) e a concentração do 

adsorbato na fase fluida (Ceq), a temperatura constante (MCCABE et al., 2001). A 

estas relações gráficas, denominam-se isotermas de equilíbrio de adsorção (Figura 

3.7). Os perfis dos gráficos indicam se um processo de adsorção é favorável ou não 

favorável.  

 

 
 

 

Figura  3.7 - Perfis de isotermas de equilíbrio de adsorção (GEANKPOLIS, 1993) 

 

A isoterma não favorável, se caracteriza por altas concentrações do adsorbato 

na fase fluida e baixas concentrações de adsorbato em fase sólida, indicando baixa 

capacidade de adsorção. Na isoterma linear, não é possível a identificação de 

capacidade máxima de adsorção, pois a quantidade adsorvida é proporcional à 

concentração da fase fluida. Isoterma favoráveis são caracterizadas por altas 

capacidades de adsorção mesmo em baixas concentrações do adsorbato na fase fluida 

(MCCABE et al., 2001). 

Isotermas de adsorção podem ser obtidas experimentalmente, medindo-se a 

quantidade de gás (frequentemente N2) adsorvido para valores crescentes de pressão 

até que a saturação seja alcançada (P/P0 = 1), ou seja, até que todo o gás seja 

condensado. A partir do caminho inverso, ou seja, a partir de P0, a isoterma de 

dessorção pode ser obtida. As isotermas são classificadas em seis tipos característicos, 
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que podem ser vistos na Figura 3.8 (GREGG; SING, 1982). Cada tipo de isoterma está 

relacionado à um tipo de poro do adsorvente.  

A isoterma do tipo I, conhecida como isoterma de Langmuir está relacionada à 

adsorção em microporos. Isoterma do tipo I(a) são relacionadas a microporos menores 

que 1 nm, e isoterma do tipo I(b) são encontradas para microporos menores que 2,5 

nm. A isoterma do tipo II está relacionada à adsorção em sistemas não porosos ou 

macroporosos, provocando a formação de camadas múltiplas do adsorbato no sólido, 

este tipo de isoterma é conhecido como BET (Brunauer-Emmett-Teller). Nas 

isotermas do tipo IV a dessorção não coincide com a adsorção, como consequência da 

presença de finos capilares, sendo observada em diversos adsorventes industriais 

mesoporosos (com diâmetros de poros entre 2 e 50 nm) provocando um fenômeno 

denominado histerese. Isoterma do tipo IV(a) são encontradas para mesoporos maiores 

que 4 nm, e isoterma do tipo IV(b) são esperados mesoporos menores que 4 nm. 

Isotermas do tipo III e V estão relacionadas a interações muito fracas em sistemas 

contendo macro e mesoporos (SCHMAL, 2010). Por fim, para superfícies uniformes, 

não porosas, a isoterma VI representa uma adsorção camada a camada. Nesse caso, a 

capacidade da monocamada em cada camada adsorvida é vista como a altura do 

degrau (LANGMUIR, 1918; GREGG; SING, 1982; RUTHVEN, 1984). 

 

 

 

Figura  3.8 - Classificação dos tipos de isotermas (Thommes et al., 2015) 
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Diversos modelos de isotermas podem ser aplicados na descrição de dados 

experimentais de equilíbrio, no entanto, a partir da isoterma experimental é possível 

identificar os modelos como maior potencial para descrevê-los. A classificação 

proposta por Giles et al. (1960) para sistemas sólido-líquido, na qual as isotermas são 

classificadas como S (sigmoidal), L (Langmuir), H (high affinity) ou C (Constant 

partition) pode ser aplicada na classificação da isoterma experimental. Na Figura 3.9, 

a classificação das isotermas proposta por Giles et al. (1960) podem ser visualizadas.  

Isotermas do tipo S são características de sistemas em que as interações entre o 

adsorbato e o adsorvente são fracas, provocando uma baixa adsorção, no entanto, a 

medida que o número de moléculas adsorvidas cresce a adsorção também aumenta 

devido às associações entre as moléculas adsorvidas. As isotermas do tipo L 

apresentam curvatura voltada para baixo devido a diminuição dos sítios ativos 

disponíveis para adsorção, o que indica a alta afinidade entre o adsorvente e o 

adsorbato mesmo a baixas concentrações. Isotermas do tipo H são obtidas quando o 

adsorbato tem alta afinidade pelo adsorvente, sendo que a quantidade adsorvida é 

elevada e o equilíbrio alcançado rapidamente. Isotermas do tipo C indicam uma 

partição constante do soluto entre a fase líquida e o adsorvente, onde, o número de 

sítios ativos do adsorvente é constante, provocando um perfil linear na isoterma. 
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Figura  3.9-Classificação das isotermas de adsorção para sistema sólido-líquido 

(Fonte: Giles et al., 1960). 

 

Diferentes modelos de isoterma de adsorção são empregados para inúmeros 

fins, e cada uma utiliza teorias e equações para interpretar os resultados e mecanismo 

da adsorção. Os modelos de Langmuir e Freundlich são os mais comumente utilizados 

em estudos de adsorção. Contudo, outros modelos também são utilizados como, Sips 

(1948, 1950), Toth (1995), Redlich-Peterson (1959) e BET (1938) (LIMOUSIN et al., 

2007). Neste trabalho, os dados de equilíbrio foram estudados utilizando as isotermas 

de Langmuir, BET e Freundlich. 

O modelo de Langmuir prevê uma representação simples do mecanismo do 

processo de adsorção e fornece uma expressão matemática relativamente simples. Sua 

aplicação é feita a partir das seguintes considerações: i) A superfície contém um 

número fixo de sítios de adsorção; ii) Todas as espécies adsorvidas interagem somente 

com um sítio e não entre si; iii) A adsorção é limitada à monocamada; iv) A energia de 

adsorção de todos os sítios é idêntica e independente da presença de espécies 
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adsorvidas nas vizinhanças dos sítios; v) A adsorção é reversível (LANGMUIR, 

1918). 

A isoterma de Langmuir é representada pela Equação (3.1). 

 

qeq =
qmaxKLCeq

1 +  KLCeq
 

 

Em que, qeq é a quantidade adsorvida por unidade de massa do adsorvente no 

equilíbrio (mg g-1); qmax é a capacidade máxima de adsorção (mg g-1); KL é constante 

de equilíbrio de adsorção (L mg-1); e Ceq é concentração na fase líquida no equilíbrio 

(mg L-1).  

O modelo de BET foi proposto em 1938 como uma extensão do modelo de 

Langmuir e propõe que não há limites para o número de camadas que podem se 

conectar a superfície do adsorvente. O modelo de BET obedece às seguintes hipóteses: 

(i) a adsorção ocorre em várias camadas independentes e imóveis; (ii) o equilíbrio é 

alcançado em cada camada individualmente; (iii) a adsorção é aproximadamente igual 

a condensação, com exceção na primeira camada (DO, 1998). O modelo de isoterma 

BET é representado pela Equação (3.2). 

 

𝑞𝑒𝑞 =
𝑞𝑚 𝐾𝑆𝐶𝑒

(1 − 𝐾𝐿𝐶𝑒𝑞)(1 + (𝐾𝑆 − 𝐾𝐿)𝐶𝑒𝑞)
  

 

Em que, qm é a quantidade de amostra adsorvida nos sítios ativos e disponíveis 

da superfície do material (em monocamada) (mg g-1); KS é a constante de equilíbrio da 

monocamada (L mg-1); e KL é a constante de equilíbrio da multicamada (L mg-1). 

O modelo de Freundlich foi proposto originalmente como uma relação 

empírica, em que, o modelo é baseado nos seguintes aspectos: (i) superfície 

heterogênea; (ii) existe interação entre as moléculas adsorvidas; (iii) as camadas são 

independentes das demais camadas, e não há interação entre as camadas (DO, 1998). 

A equação da isoterma de Freundlich é apresentada na Equação (3.3). 

 

𝑞𝑒𝑞 =  𝐾𝐹𝐶𝑒𝑞

1
𝑛  

 

(3.1) 

(

4) 

(3.2) 

(3.3) 
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Em que, KF (L mg-1) é a concentração máxima de adsorbato; n é a constante de 

Freundlich. 

 

 

3.3.4 Cinética de adsorção 

 

 

Experimentos cinéticos de adsorção são realizados para o estudo do tempo de 

equilíbrio de adsorção, e da etapa limitante de transferência de massa e de seus 

parâmetros. A cinética é influenciada por características físico-químicas do adsorvente 

(características texturais e carga residual superficial) e do adsorbato (solubilidade, 

tamanho da molécula, pKa), bem como pelas condições experimentais utilizadas 

(agitação, temperatura e pH) (SUN & XINGJING, 1997). 

Modelos empíricos e fenomenológicos podem ser aplicados para descrever 

cinéticas de adsorção. Modelos empíricos geralmente fornecem parâmetros com pouco 

significado físico, uma vez que os dados experimentais ajustados por estes modelos 

são avaliados a partir de correlações de parâmetros de processo e suas condições 

operacionais (SKOPP, 2009). Modelos empíricos são normalmente restritos e não 

devem ser extrapolados para condições que não foram previamente investigadas. Em 

contrapartida, modelos fenomenológicos são preditivos, podendo ser extrapolados para 

regiões não estudadas anteriormente e fornecendo parâmetros cinéticos fisicamente 

significativos.  

Os modelos matemáticos fenomenológicos são elaborados a partir de balanços 

de massa na fase líquida e na fase sólida, os quais consideram os mecanismos de 

transferência de massa do processo (CHAHBANI & TONDEUR, 2000). Enquanto os 

modelos empíricos consideram apenas o balanço de massa na fase sólida (NEVES, 

2016). 

Os principais mecanismos envolvidos em processos de adsorção em 

adsorventes porosos são: i) difusão externa; ii) adsorção nos sítios ativos contidos na 

região mais interna do adsorvente; e iii) difusão intrapartícula (FOGLER, 1999). 

Todos estes mecanismos são representados a partir de modelos fenomenológicos. 

i) A equação cinética considerando mecanismo de difusão externa é 

descrita conforme Equação (3.4). 

 

𝑑𝑞

𝑑𝑡
=  

𝐾𝐹

𝜌𝑆
 (𝐶 − 𝐶∗) (3.4) 
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Em que, q é a concentração do adsorbato no adsorvente (mg g-1), C é a 

concentração de adsorbato na fase líquida (mg L-1), C* é a concentração de adsorbato 

na interface solução-fase sólida no equilíbrio (mg L-1), KF é o coeficiente de difusão 

externa (min-1) e ρS é a densidade do adsorvente (g L-1). 

ii) A relações cinéticas concernentes a adsorção nos sítios ativos, são 

baseadas em adsorção e dessorção de Langmuir, a qual considera a adsorção na 

superfície do adsorvente como etapa limitante da transferência de massa. O modelo 

cinético é mostrado na Equação (3.5) (THOMAS, 1944). 

 

𝑑𝑞

𝑑𝑡
= 𝑘𝑎𝑑𝑠𝐶(𝑞𝑚𝑎𝑥 − 𝑞) −  𝑘𝑑𝑒𝑠𝑞  

 

 Em que, kads é a constante cinética de adsorção (L mg-1 min-1), kdes (min-1) é a 

constante cinética de dessorção.  

 No equilíbrio o termo  
𝑑𝑞

𝑑𝑡
= 0 , e a Equação 3.5 se converte na expressão de 

Langmuir (Equação 3.1), em que o parâmetro KL é a razão entre a constante cinética 

de dessorção e de adsorção. 

iii) A difusão intrapartícula é frequentemente a etapa limitante em 

processos de adsorção, e considera a transferência de massa dentro das partículas do 

adsorvente. Partículas porosas podem apresentar macro e microporos, e a resistência à 

transferência de massa podem ocorrer nos macroporos e nos microporos da partícula 

(Figura 3.10). 

 

 

Figura  3.10 - Estrutura porosa de uma partícula de adsorvente bidisperso 

(Fonte: Adaptada de Weber & Smith, 1986). 

 

 A taxa de transferência de massa em macroporos e microporos são dadas pelas 

Equações (3.6) e (3.7), respectivamente.  

(3.5) 



 

 

36 

 Nos macroporos, tem-se (RUTHVEN, 1984): 

 

𝜀𝑃

𝜕𝐶𝑃

𝜕𝑡
+ 𝜌𝑆(1 − 𝜀𝑃)

𝜕𝑞

𝜕𝑡
=  𝜀𝑃𝐷𝑀𝐴𝑃 (

𝜕2𝐶𝑃

𝜕𝑟2
+

1

𝑟
 
𝜕𝐶𝑃

𝜕𝑟
) 

 

 Nos microporos, a difusão é descrita pela segunda lei de Fick (RUTHVEN, 

1984): 

 

𝜕𝑞

𝜕𝑡
= 𝐷𝑀𝐼𝑃 (

𝜕2𝑞

𝜕𝑟2
+

1

𝑟
 
𝜕𝑞

𝜕𝑟
) 

 

 Em que, 𝜀𝑃  é a porosidade do adsorvente; 𝐶𝑃  é a concentração da espécie nos 

macroporos da partícula; 𝑞 é a concentração da espécie na partícula, 𝐷𝑀𝐴𝑃 é a 

difusividade efetiva nos macroporos; e 𝐷𝑀𝐼𝑃 é a difusividade efetiva nos microporos 

(m² s-1).  

 O modo mais acessível para descrever a difusão intrapartícula é considerar o 

sólido como um sólido homogêneo, em que, uma espécie difunde obedecendo a lei de 

Fick (AZEVEDO & RODRIGUES, 1999). Desta forma, a Equação (3.7) é reescrita 

fornecendo a Equação (3.8). 

 

𝜕𝑞

𝜕𝑡
= 𝐷𝑒𝑓 (

𝜕2𝑞

𝜕𝑟2
+

2

𝑟
 
𝜕𝑞

𝜕𝑟
) 

 

Em que, 𝐷𝑒𝑓 é o coeficiente de difusão efetivo. 

A utilização da Equação (3.8) na representação da difusão intrapartícula em um 

sólido que possui tanto macro quanto microporos sugere que o parâmetro 𝐷𝑒𝑓 engloba 

a difusividade nos macro 𝐷𝑀𝐴𝑃  e microporos 𝐷𝑀𝐼𝑃. 

A solução destas equações em geral é complexa, e para torna-las mais 

facilmente tratáveis matematicamente, é realizada uma aproximação da segunda lei de 

Fick por uma expressão cinética mais simples, a qual foi proposta primeiramente por 

Glueckauf e Coates (1947), e é denominado de modelo de força linear motriz (“Linear 

driving force” – LDF). Este modelo é representado pela Equação (3.9). 

 

(3.6) 

(3.7) 

(3.8) 
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(3.11) 

𝜕𝑞

𝜕𝑡
= −𝑘𝑆 𝑎(𝑞 − 𝑞∗) 

 

Em que, 𝑘𝑆 é o coeficiente de transferência de massa para força motriz linear e 

a (min-1) é a área superficial de transferência de massa (m² g-1).  

De acordo com a relação proposta por Glueckauf e Coates (1947) para uma 

partícula esférica, o coeficiente de transferência de massa intrapartícula é 

correlacionado com a difusividade efetiva pela Equação (3.10). 

 

𝑘𝑆𝑗 𝑎 = 15
𝐷𝑒𝑓𝑗

𝑟𝑃
2  

 

Em que, rP é o raio da partícula (m).  

A determinação de parâmetros de equilíbrio e cinéticos, são fundamentais na 

investigação do mecanismo de transferência de massa que representa o processo de 

adsorção. Os resultados de experimentos cinéticos e de equilíbrio, são correlacionados 

para a determinação de capacidades máximas de adsorção, parâmetros de afinidade 

adsorvente-adsorbato, e parâmetros de transferência de massa.  

 

 

3.3.5 Modelagem em coluna de leito fixo 

 

 

O empacotamento de um adsorvente em uma coluna resulta na formação de um 

leito fixo, 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 (ASz). Caso a dispersão radial ao longo da coluna seja 

desprezada, haverá apenas duas variáveis independentes, o tempo (t) e o comprimento 

do leito (z) (BORBA, 2009). No entanto, caso seja considerado o elemento de volume 

do leito (ASz), o balanço de massa na fase líquida para um determinado componente 

é representado de acordo com a Equação (3.11). 

 

[
𝑉𝑎𝑧ã𝑜 𝑚á𝑠𝑠𝑖𝑐𝑎 𝑞𝑢𝑒 
𝒆𝒏𝒕𝒓𝒂 𝑛𝑜 𝑒𝑙𝑒𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜 

𝑑𝑒 𝑣𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒 𝐴𝑆 ∆𝑍

] − [
𝑉𝑎𝑧ã𝑜 𝑚á𝑠𝑠𝑖𝑐𝑎 𝑞𝑢𝑒 

𝒔𝒂𝒊 𝑑𝑜 𝑒𝑙𝑒𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜
𝑑𝑒 𝑣𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒 𝐴𝑆 ∆𝑍

] = [
𝑇𝑎𝑥𝑎 𝑑𝑒 𝒂𝒄ú𝒎𝒖𝒍𝒐 𝑑𝑒 𝑚𝑎𝑠𝑠𝑎 𝑛𝑜  

𝑒𝑙𝑒𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜
𝑑𝑒 𝑣𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒 𝐴𝑆 ∆𝑍

] 

 

(3.9) 

(3.10) 
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(3.12) 

(3.13) 

(3.14) 

 (3.15) 

(3.16) 

Em que, a vazão mássica do componente que entra no elemento de volume 

ASz (NAZ) é descrita pela Equação (3.12).  

 

𝑁𝑍 =  𝜀𝐿𝐴𝑆(𝑢0𝐶 − 𝐷𝑎𝑥 

𝜕𝐶

𝜕𝑍
)│𝑧,𝑡 

 

Em que, L é a porosidade do leito, AS é a área da seção transversal do leito 

(cm²), u0 é a velocidade intersticial da solução no leito (cm min-1), C é a concentração 

da espécie na solução (mg L-1), e Dax o coeficiente de dispersão axial (cm2 min-1).  

A vazão mássica do componente que sai do elemento de volume ASz (𝑁𝑧+∆𝑧) 

é dada pela Equação (3.13). 

 

𝑁𝑧+∆𝑧 = 𝜀𝐿𝐴𝑆(𝑢0𝐶 − 𝐷𝑎𝑥 

𝜕𝐶

𝜕𝑧
)│𝑧+∆𝑧,𝑡 

 

E a taxa de acúmulo de massa do componente no elemento de volume ASz é 

dada pela Equação (3.14).  

 

𝐴𝑆∆𝑧(𝜀𝐿

𝜕𝐶

𝜕𝑡
+  𝜌𝐿

𝜕𝑞

𝜕𝑡
)│𝑧,𝑡 

 

Em que, L é a densidade do leito (g cm-3) e q é a concentração da espécie na fase 

sólida (mg g-1). Substituindo as Equações (3.12), (3.13) e (3.14) na Equação (3.11), 

temos a Equação (3.15): 

 

𝜀𝐿𝐴𝑆 (𝑢𝐶 − 𝐷𝑎𝑥 

𝜕𝐶

𝜕𝑧
) │𝑧,𝑡 −  𝜀𝐿𝐴𝑆 (𝑢0𝐶 − 𝐷𝑎𝑥 

𝜕𝐶

𝜕𝑧
) │𝑧+∆𝑧,𝑡 = 𝐴𝑆∆𝑧(𝜀𝐿

𝜕𝐶

𝜕𝑡
+ 𝜌𝐿

𝜕𝑞

𝜕𝑡
)│𝑧,𝑡 

 

Reescrevendo a Equação anterior, obtêm-se a Equação (3.16).  

 

𝜕𝐶

𝜕𝑡
│𝑧 +

𝜌𝐿

𝜀𝐿

𝜕𝑞

𝜕𝑡
│𝑧 =

𝐷𝑎𝑥 
𝜕𝐶
𝜕𝑧 │𝑧+∆𝑧,𝑡 − 𝐷𝑎𝑥 

𝜕𝐶
𝜕𝑧 │𝑧,𝑡

∆𝑧
−

𝑢0𝐶│𝑧+∆𝑧,𝑡 − 𝑢0𝐶│𝑧,𝑡

∆𝑧
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(3.17) 

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 (3.17). 

 

𝜕𝐶

𝜕𝑡
+ 

𝜌𝐿

𝜀𝐿

𝜕𝑞

𝜕𝑡
+ 𝑢0

𝜕𝐶

𝜕𝑧
− 𝐷𝑎𝑥

𝜕2𝐶

𝜕𝑧2
= 0 

 

A Equação (3.17) é uma equação diferencial parcial de segunda ordem, em que 

o primeiro e o segundo termos representam a taxa de acúmulo do componente 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. 

 O balanço de massa na fase sólida é completado pelos modelos cinéticos 

apresentados na seção 3.3.4, em que o modelo de adsorção externa, adsorção nos sítios 

ativos e difusão intrapartícula podem ser utilizados individualmente ou conjuntamente 

para a descrição da transferência de massa do sistema de adsorção. 

 

 

3.3.6 Adsorventes 

 

 

Adsorventes são materiais sólidos altamente porosos e com elevada área 

superficial. Estas características conferem a estes sólidos, alta capacidade de adsorção, 

o que é fundamental na eficiência de um processo de adsorção (RUTHVEN, 1984).  

A escolha do adsorvente é dependente de suas características físico-químicas e 

texturais. A capacidade de adsorção de um soluto é fortemente influenciada pela área 

superficial e porosidade do sólido, e pelo tamanho do adsorbato (MCCABE et al., 

2001; BORBA, 2006). 

De acordo com a International Union of Pure and Applied Chemistry – IUPAC 

(THOMMES, 2015), o tamanho do poro de um adsorvente é classificado como: i) 

Microporoso – diâmetro interno menor que 20 Å; ii) Mesoporoso – diâmetro interno 

entre 20 e 500 Å; e iii) Macroporoso – diâmetro interno maior que 500 Å. 

A eficiência de um sistema de adsorção é comandada pela afinidade 

adsorvente-adsorbato. Deste modo, cada processo apresenta características únicas, e os 

parâmetros são afetados pelas características do adsorvente e do adsorbato. 
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A adsorção utiliza adsorventes tais como sílica gel, carvão ativo, argilas, 

zéolitas e alumina ativada (RAFATULLAH et al., 2010). O carvão ativado é 

frequentemente utilizado devido a sua elevada área superficial e volume de poros, 

além de apresentar boa resistência mecânica e química (RUTHVEN, 1984). A 

produção de carvão ativado pode ser de alto custo devido à origem e valor da matéria-

prima empregadas (BACCAR et al., 2009). Sua produção é realizada a partir da 

pirólise de um material rico em carbono e oxigênio, como, lignita, carvão mineral e 

madeira. Suas características físico-químicas e morfológicas são dependentes do tipo 

de matéria-prima, do processo, e do tipo de ativação empregados (HAYASHI et al., 

2002; ISMADJI et al., 2005).  

As biomassas são matérias-primas muito atrativas na produção de novos 

adsorventes, devido ao baixo custo e simplicidade de produção, e ao aproveitamento 

de biomassas descartas pelo setor agrícola sem pretensão de utilização. Normalmente, 

estes materiais apresentam alta capacidade de adsorção (RAFATULLAH et al., 2010; 

SALLEH et al., 2011). 

 

 

3.3.7 Carvão ativado 

 

 

O carvão ativado é um material carbonáceo, com estrutura altamente porosa e 

elevada área superficial, de forma a possibilitar a adsorção de moléculas tanto em fase 

líquida como gasosa. Suas características dependem do tipo de matéria-prima, do 

processo, e do tempo de ativação (HAYASHI et al., 2002; ISMADJI et al., 2005).  

A produção do carvão ativado normalmente ocorre pela decomposição térmica 

de materiais carbonáceos seguido pela ativação com vapor ou dióxido de carbono à 

altas temperaturas (700-1100ºC) (PLAGIARI, 2016). O processo de ativação envolve 

essencialmente a remoção lenta de produtos da carbonização formados durante a 

pirólise, realizando assim a abertura dos poros (RUTHVEN, 1984). 

Carvões ativados podem ser fabricados a partir de uma vasta variedade de 

matérias-primas, basta que tenham um alto conteúdo carbonáceo e baixa quantidade de 

compostos inorgânicos, como, carvão mineral, petróleo, plástico, pneus, lignita, 

material betuminoso, e resíduos agroindustriais lignocelulósico. Resíduos 

lignocelulósicos têm-se mostrado como sendo a melhor opção. Muitas pesquisas têm 

sido realizadas abordando a preparação de carvões ativados a partir de resíduos 
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agrícolas (KADIRVELU; NAMASIVAYAM, 2003; SIVARAJ; NAMASIVAYAM; 

KADIRVELU, 2001) como, casca de nozes (BANSODE et al., 2003), casca de grão 

de café (BAQUERO et al., 2003), casca de arroz (GUO et al., 2002; KENNEDY; 

VIJAYA; SEKARAN, 2005), cascas de coco (CAZETTA et al., 2011), e biomassa de 

milho (DEMIRBAS, 2004; EL-HENDAWY; SAMRA; GIRGIS, 2001; WANG et al., 

2016). 

O carvão oriundo de resíduos agroindustriais (carvão vegetal ou biocarvão) é 

produzido a partir do processo de pirólise (carbonização sem presença de gás 

oxidante) a temperaturas superiores a 270 ºC. Durante este processo, a matéria prima 

sofre decomposição térmica, fazendo com que seus componentes se modifiquem 

liberando gases (CO, CO2 e hidrocarbonetos de cadeia curta), vapor d’água, resíduos 

líquidos (bio-óleo), e tendo como produto final o carvão (TRUGILHO; SILVA, 2004).  

O processo de pirólise pode se classificar em pirólise lenta ou rápida. A pirólise 

rápida requer altas taxas de aquecimento, geralmente acima de 100 ºC min-1, com uma 

temperatura próxima a 500ºC, este tipo de pirólise favorece a produção do bio-óleo 

(BIBAR, 2014). Já a pirólise lenta implica baixas taxas de aquecimento 

(aproximadamente 10 ºC min-1) com uma temperatura na faixa de 350 a 750 ºC, 

favorecendo a produção do carvão (VIEIRA et al., 2014). Quando biomassas são 

pirolisadas nestas condições, ocorre a formação de carvão vegetal, constituído de 

material com elevado índice de carbono, materiais voláteis, cinzas, água e a matéria-

prima carbonizada.  

Os parâmetros de processo, que têm a maior influência sobre os produtos da 

pirólise são, o tamanho das partículas, a temperatura e a taxa de aquecimento. As 

condições do processo podem ser otimizadas para maximizar a produção de carvão, 

bio-óleo, ou gás, em que todos estes apresentam potencial de utilizações (TSAI; 

CHANG; LEE, 2006). Subprodutos agrícola têm provado ser matérias-primas 

promissoras para a produção de carvões ativados devido à sua disponibilidade e baixo 

preço. Os carvões produzidos destes resíduos tem mostrado elevada capacidade de 

adsorção, resistência mecânica considerável, e baixo teor de cinzas (SAVOVA et al., 

2001). 

A ativação é uma técnica empregada com o intuito de aumentar a área 

superficial e porosidade interna do carvão (MACHADO, 2010). O processo de 

ativação pode ocorrer por métodos físicos ou químicos. As ativações físicas envolvem 

o aquecimento do material a altas temperaturas em atmosfera inerte, e 
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subsequentemente, à ativação com correntes de gases, como CO2, ou vapor d’água. 

Ativações químicas, ocorrem a partir de duas etapas, que consistem em impregnar o 

material com reagentes ativantes, e submete-lo à pirólise. Dentre os ativantes químicos 

mais utilizados, encontramos, o ZnCl2, H3PO4, KOH, NaOH (XIA et al., 2016; SUN et 

al., 2010; CAZETTA et al., 2011; PUZIY et al., 2003). 

Devido à elevada área superficial e alta porosidade, o carvão ativado é muito 

empregado em diversos processos, como, remoção de corantes e íons de metais 

pesados da água (MAHMOUD et al., 2016; RUTHIRAAN et al., 2015). Além disso, é 

empregado como, suporte de catalisadores, na remoção de mau cheiro, cor, sabor e 

impurezas de águas residuais domésticas e industriais, na purificação de muitos 

produtos farmacêuticos e alimentares, e na remoção de agroquímicos de águas de 

consumo por meio da adsorção (DEHKHODA, 2010; DIAS et al., 2009; 

STAVROPOULOS; ZABANIOTOU, 2005).   

Algumas pesquisas têm demonstrado a eficiência de carvões ativados na 

remoção de agroquímicos (ASLAN; TÜRKMAN, 2005; AYRANCI; HODA, 2004; 

KOURAS et al., 1995). Coelho & Di Bernardo (2012) estudaram o processo de 

filtração lenta em leito de areia e em leito intermediário com carvão ativado granular, 

na remoção de atrazina e seus produtos de degradação. Os autores relataram alta 

remoção de atrazina quando se utilizou carvão como adsorvente. Para os processos de 

filtração lenta em leito de areia o mesmo não foi observado.  

Loureiro (2012), observou boa adsorção do herbicida 2,4-D utilizando 

biocarvão ativado proveniente da casa de coco e pinus em diferentes granulometrias. 

Miltner et al. (1989) verificou que os pesticidas das famílias das triazinas e carbamatos 

podem ser removidos de maneira efetiva de águas subterrâneas ou rios, utilizando 

dosagens de carvão similares ao utilizado para controle de odor e gosto em água 

potável (30 mg        L-1).  

Os carvões produzidos a partir de biomassas têm sido utilizados na manutenção 

das propriedades do solo (HAGNER et al., 2016); remoção de poluentes do ar (LEE et 

al., 2011), como catalisadores para produção de biodiesel (DEHKHODA, 2010), e na 

remoção de diversos poluentes de águas residuais, como corantes (MAHMOUD et al., 

2016); íons de metais tóxicos (RUTHIRAAN et al., 2015) e agroquímicos por meio da 

adsorção (LIU, 2015).  
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3.3.7.1 Produção de carvão ativado com ácido fosfórico (H3PO4) 

 

 

 O ácido fosfórico é um dos principais reagentes químicos utilizado no preparo 

de carvão. O uso deste ativante tem conduzido a formação de carvões mais porosos 

com maiores rendimentos no processo de pirólise, sendo que diferentes precursores 

podem ser aplicados, como o carvão mineral e biomassas (PUZIY et al., 2003; PUZIY 

et al., 2005; JAGTOYEN; DERBYSHIRE, 1998). 

As principais reações encontradas no processo de ativação de biomassas com 

H3PO4 são, reações de desidratação, despolimerização e carbonatação da celulose. A 

matriz das biomassas é constituída em sua maioria por hemicelulose, celulose e 

lignina, em que, a celulose é recoberta pelas camadas de hemicelulose e lignina. 

Segundo Jagtoyen & Derbyshire (1998), a reação do ácido fosfórico com biomassas 

começa assim que a biomassa e o ativante são misturadas, onde, primeiramente ocorre 

o ataque químico à hemicelulose e lignina, provavelmente devido ao acesso mais fácil, 

e posteriormente a celulose é ataca pelo ácido. De modo geral, o ácido hidrolisa as 

ligações glicosídicas nos polissacarídeos (hemicelulose, celulose e lignina), sendo que 

a celulose apresenta maior resistência a hidrólise do que os outros polissacarídeos 

constituintes das biomassas (LAI, 1991).  

As reações provocadas pelo processo de ativação de biomassas com H3PO4 

citadas acima, são acompanhadas de outras transformações químicas mais profundas, 

que incluem desidratação, degradação e condensação (LAI, 1991). Estas reações 

primárias podem levar a redução da massa molecular, principalmente da hemicelulose 

e da lignina. O tratamento térmico da biomassa na presença de ácido fosfórico acelera 

a remoção de oxigênio e hidrogênio mesmo em baixas temperaturas (menores que 75 

ºC), e promove a desidratação intensa na região de 150 a 200 ºC, em que, esta faixa de 

temperatura é normalmente inferior a faixa observada em processos de degradação 

térmica de biomassas sem a presença de ativante (JAGTOYEN; DERBYSHIRE, 

1998). 

 Conforme a biomassa ativada é submetida a aquecimento, ocorre a liberação de 

gases e produtos voláteis formados pela despolimerização. Estes produtos contribuem 

na aceleração da perda de massa da biomassa e favorece a contração volumétrica que é 

observada para carvões ativados insolúveis em água (A insolubilidade é pronunciada 

até temperaturas próximas a 150 ºC). De acordo com o aumento da temperatura, a taxa 

de perda de massa começa a diminuir devido ao processo de estabilização, e a 
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estrutura começa a sofrer dilatação. A estabilização e dilatação da estrutura 

corresponde ao desenvolvimento da porosidade do carvão ativado (JAGTOYEN; 

DERBYSHIRE, 1998).  

Sequencialmente, reações cruzadas que aparecem inicialmente em baixas 

temperaturas, começam a predominar sob as reações de clivagem e despolimerização. 

Em temperaturas acima de 300 ºC, ocorre uma maior incidência de ligações cruzadas 

na estrutura polimérica, o que provoca a retenção de compostos de baixo peso 

molecular na fase sólida, aumentando o rendimento de carvão, além também de 

aumentar a dilatação estrutural e a porosidade.  

Pesquisa realizada por Katsuura et al. (1995) indica que os compostos 

fosforosos podem formar ligações éster com -OH da celulose em temperaturas abaixo 

de 200 ºC, auxiliando desta forma, a formação de ligações cruzadas nas cadeias 

poliméricas. A partir de 300 ºC, a estrutura carbonácea já pode ser considerada como 

pequenas unidades poliaromáticas separadas por fosfatos e polifosfatos, incluindo 

ligações de polietileno. Conforme a temperatura aumenta, ocorrem reações de 

ciclização e condensação, que levam ao crescimento da aromaticidade e do tamanho 

destas unidades poliaromáticas. Entre 350 e 500 ºC o carvão é considerado mais 

estável, no entanto, em temperaturas próximas a 450 ºC ou maiores, a clivagem de 

ligações cruzadas leva a um extensivo crescimento do tamanho das unidades 

aromáticas, o que não ocorre para baixas temperaturas devido a limitações na 

despolimerização, causadas pela presença excessiva de ésteres na estrutura 

fosfocarbonácea, inibindo o desenvolvimento de estruturas poliaromáticas 

(JAGTOYEN; DERBYSHIRE, 1998).  

A reação com H3PO4 também estabiliza a estrutura da celulose pela inibição da 

formação do composto levoglicosano, o qual provoca um aumento substancial na 

degradação da celulose a partir da decomposição dos produtos voláteis (BARKER; 

HENDRIX, 1979; BOURBRIGOT et al., 1995).  

 A maioria dos tipos de reação entre reagentes químicos e biomassas envolvem 

ligações químicas com os grupos hidroxilas dos biopolímeros para formar ésteres, 

grupos acetilas, e éteres. Uma importante diferença entre a produção de carvão ativado 

com ácido fosfórico e a modificação com outro agente químico, é que, para o último 

caso, o reagente adicionado é retido na biomassa expandida, enquanto o H3PO4 é 

removido pela fosforilação da celulose em temperaturas superioras a 450 ºC, podendo 



 

 

45 

ser recuperado posteriormente (JAGTOYEN; DERBYSHIRE, 1998), conforme 

mostrado na Figura 3.11.  

 

 

Figura  3.11- Mecanismo de formação de éster de fosfato pela fosforilação da 

celulose em temperaturas superiores a 450 ºC (JAGTOYEN; DERBYSHIRE, 

1998). 

 

Finalmente, o H3PO4 é capaz de funcionar como um ácido catalítico nas 

reações de clivagem de ligações e na formação de ligações cruzadas por processos de 

ciclização e condensação; e é capaz de combinar espécies orgânicas a partir da 

formação de ligações fosfatos (éster de fosfato e de polifosfatos), que podem servir 

para conectar fragmentos dos biopolímeros (DELOBEL et al., 1990). A adição ou 

inserção de grupos fosfatos separam as espécies orgânicas e afetam a dilatação da 

estrutura. A dilatação pode ser crescente de acordo com a quantidade de ácido 

incorporado. Neste sentido, a razão entre o reagente ativante e a biomassa precursora é 

uma variável importante. A natureza desta dependência também muda de acordo com 

a temperatura utilizada no tratamento térmico (JAGTOYEN; DERBYSHIRE, 1998).  

  

 

3.3.8 Resíduos da agroindústria: Palha de milho 

 

 

O milho é o cereal mais produzido no mundo. De acordo com o Departamento 

de Agricultura dos Estados Unidos (USDA), a produção mundial para a temporada 

2015/16 foi de aproximadamente 1,03 bilhão de toneladas. Os Estados Unidos são os 

maiores produtores e consumidores de milho do mundo, respondendo por 37% da 

produção e 31% do consumo mundial. Na 2ª posição está a China, responsável por 

22% da produção na safra 2014/15 (CONAB, 2015). Além de grandes produtores, os 

EUA e a China consomem juntos em média 53% do milho produzido no mundo. O 
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Brasil é o 3º maior produtor, com 8% e consome 70% do total produzido no país. A 

produção nacional de milho em 2018 foi de 82 milhões de toneladas (CONAB, 2018). 

Da região Sul do país, o Paraná é um Estado que apresenta grande participação 

na produção nacional de milho. Na safra 2013/14, a produção do Estado contribuiu 

com cerca de 20% do volume total produzido de milho no país, sendo o segundo maior 

produtor do cereal. A cultura do milho tem uma grande importância para a economia 

paranaense. Em 2013, o Valor Bruto da Produção (VBP) do cereal foi de R$ 5,83 

bilhões, correspondendo a 8% da renda bruta da agropecuária do Paraná. A produção 

recorde do Estado foi em 2013, que, somando as duas safras, foram colhidas em torno 

de 17 milhões de toneladas (SEAB, 2015).  

O cultivo de milho no Paraná registra um dos maiores índices de 

produtividade, situando-se em torno de 6,175 kg/hectare na temporada de 2014, 8% 

superior à média nacional (SEAB, 2015).  

A alta produção de milho gera uma grande quantidade de resíduos, que 

contribuem no aumento dos problemas ambientais. No entanto, alternativas de 

reaproveitamento surgem para minimizar essa problemática. A palha de milho é um 

resíduo agrícola que normalmente é incinerado ou aplicado como cama em criadouros 

de aves. De acordo com Paes et al. (2008), o Brasil produz em média cerca de 8,1 

milhões de toneladas de palha seca anualmente. 

Grande parte da palha de milho gerada pelo processo de colheita é desprezada, 

apesar das poucas aplicações que têm sido dadas aos resíduos. Como já mencionado 

na seção 3.3.7, o carvão ativado pode ser produzido a partir de qualquer material rico 

em carbono (JUAN; KE-QIANG, 2009). No entanto, o custo e a disponibilidade do 

material são aspectos importantes a serem considerados. Logo, uma das formas de 

diminuir o custo de produção é a utilização de fontes renováveis e de baixo custo. 

Shaarani et al. (2010) e Chandra et al. (2007), argumentam que devido ao 

elevado custo de carvões comerciais, a utilização deles em tratamento de águas é 

comprometida. Levando, portanto, à busca de novos carvões ativados com base 

agrícola, como um substituto para o carvão ativado existente. A palha de milho é um 

material residual rico em carbono e oxigênio, sendo muito interessante para a obtenção 

de biocarvão. 
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3.4 CONSIDERAÇÕES FINAIS SOBRE A REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

 

 A revisão da literatura destaca a preocupação acerca da utilização excessiva de 

agrotóxicos e o descarte inadequado destes compostos, provocando a contaminação de 

solo e águas superficiais e subterrâneas. Agrotóxicos como, atrazina e carbendazim, 

são associados ao desenvolvimento de diversas doenças, como neoplasias, 

infertilidade e problemas neurológicos. Desta maneira, sua remoção de sistemas 

aquosos é vital para a manutenção da vida humana e animal. 

Informações recentes divulgadas pelo Sistema de Informação de Vigilância da 

Qualidade da Água para Consumo Humano do Ministério da Saúde (SISAGUA, 2019) 

indicaram que 90% das cidades do Paraná registraram ampla variedade de pesticidas 

na água que sai das torneiras. Estas análises foram realizadas por empresas contratadas 

pelo ministério da saúde, no período de 2014 a 2017, e apontaram que 326 dos 399 

municípios do estado do Paraná apresentaram 27 variedades de pesticidas nas 

amostras de água potável testadas. Destes municípios, 28 apresentaram pelo menos um 

pesticida acima do limite nacional permitido. Na região de Curitiba foram detectados 

27 pesticidas, em que, nenhum estava acima do limite nacional, porém, inúmeros 

estavam acima do limite europeu. 

No Brasil, as companhias de abastecimento são obrigadas a verificar 

regularmente a presença de 27 tipos de pesticidas na água de consumo. Dentre estes 

pesticidas, 16 são classificados pela Agência Nacional de Vigilância Sanitária 

(ANVISA) como altamente ou extremamente tóxicos. Os 11 restantes estão associados 

ao desenvolvimento de inúmeros problemas de saúde, como câncer, defeitos 

congênitos, e distúrbios endócrinos, de acordo com órgãos ambientais e de saúde dos 

Estados Unidos e da União Europeia (GAZETA DO POVO, 2019).   

Na Figura 3.12 são indicados alguns pesticidas detectados na água potável da 

região de Curitiba (PR), onde, observa-se que de 28 amostras analisadas, 25 

apontaram a presença de atrazina acima do limite europeu, e de 15 amostras, 15 

apresentaram carbendazim acima do limite europeu.  
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Figura  3.12- Exemplos de pesticidas encontrados na água potável da região de 

Curitiba- Paraná (Fonte: SISAGUA, 2019). 

 

A comunidade científica nacional argumenta que, os limites de segurança estão 

sendo extrapolados de modo absurdo, e que estes limites estão construídos com base 

em procedimentos científicos questionáveis, os quais desprezam o efeito cumulativo 

dos pesticidas na água e nos alimentos, bem como a diversidade destes pesticidas. 

Desta forma, os limites permitidos nacionalmente estão fragilizados quanto à garantia 

de segurança para os consumidores. Desta forma, o desenvolvimento de tecnologias 

que permitam a redução cada vez mais intensa destes pesticidas de meios aquosos são 

fundamentais. 

A ampliação do setor agroindustrial associado ao crescimento populacional, 

tem tornado os métodos clássicos de tratamento de água insuficientes. Dentre os 

principais métodos tradicionais, está a adsorção em carvão ativado, devido a eficiência 

e facilidade de aplicação. O carvão ativado é frequentemente produzido a partir de 

carvão mineral (principal matéria-prima), no entanto, a utilização de materiais 

alternativos e de menor custo para a produção de carvão têm se tornado importante, 

tanto por questões econômicas quanto ambientais. 

Conforme destacado no decorrer do texto, inúmeros materiais alternativos 

podem ser aplicados na produção de carvão ativado, em especial, as biomassas têm 

sido fortemente investigadas, apresentando resultados muito promissores na remoção 

de poluentes de sistemas aquosos, em que o carvão produzido recebe o nome de 

biocarvão. A palha de milho é uma biomassa residual produzida em grande quantidade 

no Brasil (cerca de 8 milhões de toneladas), e possui baixa gama de aplicação, 

tornando-a atrativa como precursora na produção de biocarvões. 
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Dentro desse contexto, o presente trabalho se dispôs a produzir biocarvão 

ativado a partir da pirólise da palha de milho e realizar sua aplicação na adsorção de 

atrazina e carbendazim. Estudos relacionados as condições de ativação e pirólise da 

palha de milho são essenciais na potencialização da capacidade de adsorção do 

biocarvão produzido. Caracterizações físico-químicas, texturais e morfológicas são 

importantes na investigação das propriedades do biocarvão que influenciam o processo 

de adsorção. Finalmente, estudos cinéticos e de equilíbrio associados a ferramenta de 

modelagem matemática do processo de adsorção, em especial a utilização de modelos 

fenomenológicos (modelo de difusão intrapartícula), tornam possível a investigação 

detalhada do mecanismo de adsorção, o qual é importante no projeto eficiente de um 

sistema de adsorção, tanto em batelada quanto em coluna de leito fixo. Estudos 

relacionados a aplicação de modelo fenomenológico na investigação da adsorção de 

atrazina e carbendazim em biocarvão ativado da palha de milho, não foram 

encontrados na literatura. 
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4. METODOLOGIA  

 

 

4.1 REAGENTES 

 
 

A palha de milho utilizada na produção do biocarvão ativado foi obtida em 

região agrícola de Toledo-PR. Para a ativação química, foram utilizadas soluções de 

H3PO4 (VETEC – 85%). Nos processos de adsorção foram utilizados atrazina e 

carbendazim padrão (Sigma Aldrich ® - 99,1%). As soluções de carbendazim foram 

preparadas em Metanol (FMAIA – 99,8%), e as soluções de atrazina em água 

destilada. Todos reagentes utilizados foram de grau analítico. Para as análises em 

cromatográfica liquida de alta eficiência (HPLC) foram utilizados acetonitrila (J.T. 

Baker – 99,9%) e metanol (LiChrosolv – 99,9%). 

 

 

4.2 PREPARO DA BIOMASSA 
 
 

A palha de milho obtida foi primeiramente moída em moinhos de facas, lavada 

em água corrente para remoção de impurezas, seca em estufa (SPLabor – SP100) a 

105 ºC até massa constante. Após isso, a palha de milho foi submetida a distribuição 

granulométrica em peneiras da série Tyler (0,495-0,315 mm, 0,175-0,147 mm, 0,147-

0,104 mm, 0,104-0,074 mm, 0,074-0,053 mm, 0,053 mm-0,044, 0,044mm-Fundo). 

A palha de milho retida na peneira de 80 mesh foi quimicamente ativada com 

H3PO4 na concentração de 1,5 mol L-1. Para a ativação química da palha de milho, 

aproximadamente 10 gramas desta biomassa foram misturadas com 100 mL de 

solução ativante. A mistura foi levada a agitador Shaker (Tecnal – TE-421) a 100 rpm 

e 25 ºC, durante 2 horas. Após isso, a amostra foi filtrada em sistema a vácuo, e seca 

em estufa a 105 ºC, por 24 horas, e armazenada sob condições ambientes, para 

subsequente processo de pirólise.  

 

 

4.3 PRODUÇÃO DE BIOCARVÃO ATIVADO 

 

 

O biocarvão ativado com H3PO4 (BA) foi preparado a partir do processo de 

pirólise da palha de milho quimicamente ativada. A palha de milho ativada (PMA) foi 

pirolisada em forno sob fluxo de nitrogênio (500 mL min-1), a 400 ºC, durante 6 horas. 
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O biocarvão ativado produzido a partir da pirólise da palha de milho foi lavado com 

água destilada por um período de 8 horas e seco em estufa a 105 ºC, durante 24 horas. 

Após isso, o biocarvão ativado foi utilizado na adsorção de atrazina e carbendazim em 

sistema fechado e batelada.  

Na Figura 4.1 é apresentado um fluxograma com as etapas de produção de 

biocarvão ativado a partir da pirólise da palha de milho ativado com H3PO4 e sua 

utilização na adsorção de atrazina e carbendazim em sistema monocomponente com 

experimentos conduzidos em regime fechado e batelada. 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.1 - Fluxograma para a produção de biocarvão ativado da palha de milho 

e aplicação na adsorção de atrazina e carbendazim 

Palha de milho 

 

Ativação química da palha: Impregnação 

com agente ativante 

Agente ativante: H3PO4  

Tempo de ativação: 2 horas 

Concentração do ativante: 1,5 mol L-1 

Secagem da palha ativada em estufa a    

105 ºC, por 24 horas 

Pirólise da palha ativada, com atmosfera de 

N2 

Lavagem do biocarvão ativado com água 

destilada durante 8 horas 

Secagem do biocarvão ativado em estufa a 

105 ºC, por 24 horas. 

Temperatura: 400 ºC 

Fluxo: 500 mL min-1 

Tempo: 6 horas 

Experimentos de adsorção de atrazina e 

carbendazim em sistema fechado e batelada.  

 

Condições experimentais: Volume: 75 mL 

Massa: 0,05g 

Temperatura: 25 ºC 

Concentrações iniciais: 10, 20 e 30 mg L-1 
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4.3.1 Efeito das condições de ativação química da palha de milho 

 

Para a determinação da melhor condição de ativação química da palha de 

milho, a influência de diferentes concentrações de ativante sob a capacidade de 

adsorção do biocarvão ativado produzido foi investigada. Além da concentração de 

ativante, o tempo de contato palha/ativante também foi estudado. Biocarvão ativado 

foi produzido para cada condição estudada e avaliado com respeito a capacidade de 

adsorção de atrazina. 

Para a investigação da melhor concentração de ativante, soluções de H3PO4 nas 

concentrações de 0,25, 0,5, 0,75, 1,0, 1,25, 1,5 e 2,0 mol L-1 foram utilizadas na 

ativação da palha de milho, utilizando tempo de contato palha/ativante de 2 horas. 

Após a determinação da concentração de ativante que forneceu o biocarvão com a 

maior capacidade de adsorção de atrazina, estudos de diferentes tempos de contato 

palha/ativante foram realizados. Tempos de contato de 1, 2, 4 e 6 horas foram 

conduzidos para uma concentração fixa de H3PO4. 

 

 

4.4 CARACTERIZAÇÃO DA BIOMASSA E DO BIOCARVÃO ATIVADO 

 

 

4.4.1 Determinação de umidade da palha de milho 

 

 

O teor de umidade inicial da palha de milho foi determinado pelo método 

gravimétrico proposto pela Association of Official Analytical Chemists - AOAC 

(2005). O método consiste na redução da massa do material, após secagem em estufa 

na temperatura de 105 ºC, até massa constante, medido em balança analítica após 

resfriamento das amostras em dessecador.  

O cálculo do teor de umidade foi realizado, conforme a Equação (4.1).  

 

𝑈(%) =
𝑚𝑖 − 𝑚𝑓

𝑚𝑓
 

 

Em que, U é o teor de umidade da amostra (%) em base seca (b.s.), mi é a 

massa da amostra inicialmente úmida (g), e mf  é a massa da amostra após a secagem 

(g). 

(4.1) 
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4.4.2 Distribuição granulométrica 

 

 

Para caracterizar as partículas da palha de milho e padronizar o tamanho das 

partículas de adsorvente utilizado nos ensaios de adsorção com atrazina e 

carbendazim, foi realizado a análise da distribuição granulométrica da palha de milho 

em peneiras vibratórias da série Tyler.   

O tempo de peneiramento inicial foi de 15 min, repetindo-se por 10 min até 

atingir massa constante em cada uma das peneiras (ALLEN, 1991). 

As faixas granulométricas avaliadas foram: 0,495-0,315 mm, 0,175-0,147 mm, 

0,147-0,104 mm, 0,104-0,074 mm, 0,074-0,053 mm, 0,053 mm-0,044, 0,044mm-

Fundo. Para determinar o diâmetro médio das partículas do adsorvente utilizou-se o 

modelo do diâmetro médio de Sauter (D) apresentado pela Equação (4.2). 

 

D =  
1

∑(△ ∅/dp)
 

 

Em que, ∆𝜙 é a fração mássica das partículas retidas em cada peneira (%), e dp 

o diâmetro médio das partículas em cada peneira (mm).  

 

 

4.4.3 Termogravimetria (TGA) 

 

 

A palha de milho ativada e não ativada com H3PO4, e os biocarvões ativado e 

não ativado de palha de milho foram caracterizadas por análises termogravimétricas 

em TGA 4000-PerkinElmer, sobre fluxo de N2 (30 mL min-1) com taxa de 

aquecimento de 10 ºC min-1, e faixa de temperatura de 30 a 900ºC.  

 

 

4.4.4 Difratometria de raio X (DRX) 

 

 

As fases cristalinas para a palha de milho e biocarvão ativado foram 

identificadas utilizando difratometria de Raio X (Bruker AXS – D2 PHASER). Os 

difratogramas foram obtidos utilizando Cu-Ka (λ = 1.54 Å), Ni filtrada, 40kV e 40 

mA, com passo de 0,02, e tempo do passo de 1 s, no intervalo de 5 – 80º.  A 

(4.2) 
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granulometria de palha de milho e biocarvão utilizadas nas análises de DRX foram de 

0,186 mm e 0,289 mm, respectivamente. 

 

 

4.4.5 Picnometria de gás hélio 

 

 

A densidade real do biocarvão ativado foi determinada utilizando a técnica de 

picnometria a gás hélio, utilizando um picnômetro de hélio Micromeritics®, modelo 

AccuPyc II 1340. 

 Para determinação do volume e densidade do biocarvão ativado com H3PO4, 

as condições experimentais de pressão, temperatura, massa de carvão ativado, volume 

da célula e taxa de equilíbrio foram 19,5 psig, 22,3 °C, 1,17 g, 11,78 cm3 e 0,05 psig        

min-1, respectivamente.  

 
 

4.4.6 Sedimentometria de Raio X  

 

 

A distribuição de tamanho de partícula de biocarvão ativado foi realizada pela 

técnica de espectroscopia de espalhamento a laser (difração de raio laser) em 

analisador MALVERN INSTRUMENTS, modelo Mastersizer-3000 acoplado a um 

acessório Hydro-EV. Para a análise, foi preparada uma suspensão do biocarvão em 

água na concentração de 0,1651% (m/v).  

 

 

4.4.7 Fisissorção de nitrogênio 

 

 

A área superficial específica, diâmetro médio de poro e volume de poros para o 

biocarvão ativado foi obtida a partir de isoterma de adsorção com Nitrogênio (N2) a 

77K e pressão parcial de 10-6 a 1 mbar. Estas análises foram realizadas em um 

analisador de área superficial Micromeritic Gemini III 2375 pertencente ao 

Laboratório de Recursos Analíticos e Calibração LRAC/FEQ/UNICAMP, utilizando 

os métodos de Brunauer-Emmett-Teller (BET) (BRUNAUER et al., 1938), Barrett-

Joyner-Halenda (BJH) (BARRETT et al.,1951) e DH (Dollimore-Heal). As amostras 

foram degaseificadas sob vácuo por 3 horas a 150 ºC. O tempo de equilíbrio de 30 

segundos foi utilizado nestas análises. A área superficial específica também foi 

determinada para a palha de milho não ativada e ativada com H3PO4. 
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4.4.8 Microscopia eletrônica de varredura (MEV) e espectroscopia de energia 

dispersiva (EDS) 

 

 

A morfologia e composição química de superfície para a palha de milho não 

ativada e para o biocarvão ativado, foram identificados e quantificados a partir de 

espectroscopia de raios X por energia dispersiva (EDS) (LEO-Oxford-6070) acoplado 

a um microscópio eletrônico de varredura (LEO-440i). Para as análises, as partículas 

de biocarvão ativado foram fixadas em porta amostra por uma fita adesiva de carbono, 

e recoberta com uma fina camada de ouro por um metalizador (SPUTTER COATER 

EMITECH, K450). Estas análises foram realizadas para o biocarvão ativado antes e 

após a adsorção com atrazina. As análises de MEV e EDS foram realizadas no 

Laboratório de Recursos Analíticos e Calibração LRAC/FEQ/UNICAMP. 

 

 

4.4.9 Espectrofotometria de infravermelho com transformada de Fourier 

(FTIR) 

 

 

A espectroscopia no infravermelho com transformada de Fourier foi realizada 

para a determinação dos grupos funcionais na superfície do biocarvão ativado. O 

espectro de FTIR (FRONTIER- PERKIN ELMER) foi obtido entre 4000 e 650 cm-1, 

com resolução de 1 cm-1, e 32 acumulações por amostra. Módulo de reflexão total 

atenuada (ATR) com cristal de diamante/ZnSe foi utilizado nas análises. 

 

 

4.4.10 Microscopia ótica (MO) 

 

 

Para avaliar a morfologia e características visuais do biocarvão ativado foi 

realizado a microscopia óptica, com o microscópio LEICA – DMLM no Laboratório 

de Recursos Analíticos e Calibração LRAC/FEQ/UNICAMP. Foram realizadas 

medidas no modo de luz incidente em campo escuro.  

 

 

4.4.11 Determinação do ponto de carga zero (pHpcz) 

 

 

Para a determinação do pHpcz foi utilizada a metodologia proposta por Noh & 

James (1989). Soluções aquosas de NaCl (0,1 mol L-1) foram preparadas em diferentes 
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pH iniciais (1, 2, 3, 4, 5, 6, 8, 9, 10, 11 e 12). Os pH iniciais destas soluções foram 

ajustados utilizando NaOH (0,1 mol L-1) ou HCl (0,1 mol L-1). Em frascos 

erlenmeyers foram adicionados 0,1 g de biocarvão e 50 mL de solução aquosa de 

NaCl com pH inicial conhecido. A suspensão foi mantida sob agitação a 100 rpm por 

24 horas em temperatura de 25 ºC. Após isso, o pH final de cada suspensão foi medido 

utilizando um pHmetro (LAB-1000). Cada experimento foi realizado em duplicata. A 

partir da plotagem do pH inicial versus pH final, foi determinado pHpcz do biocarvão 

ativado. O pHpcz corresponde a região em que a menor flutuação dos valores de pH é 

observada.  

 

 

4.3.12 Diagrama de especiação para a atrazina e carbendazim 

 

 

Para a investigação a respeito das diferentes espécies de atrazina e carbendazim 

formadas em meio aquoso, decorrentes da variação do pH, diagramas de especiação 

foram simulados para os dois pesticidas. As simulações foram realizadas utilizando o 

módulo pKa plugin do software Markin Sketch (v.17.28.0), desenvolvido pela 

ChemAxon. A partir da simulação, gráficos relacionando a porcentagem das espécies 

de atrazina e carbendazim em função do pH do meio foram construídos. 

 

 

4.3.13 Análises de fluorescência de raio X por reflexão total (SR-TXRF) 

 

 

Análises de fluorescência de raio X por reflexão total (SR-TXRF) foram 

realizadas para a avaliar a lixiviação de elementos constituintes do biocarvão ativado 

de palha de milho para a fase líquida durante os experimentos de adsorção em sistema 

fechado e batelada. As análises foram realizadas utilizando as amostras de atrazina e 

carbendazim obtidas dos experimentos de equilíbrio de adsorção realizados com maior 

massa de biocarvão ativado de palha de milho (ver seção 4.4). 

Para as análises, 100 µL de uma solução estoque de gálio na concentração de 

1,0g L-1 foi adicionado a 900 µL de cada amostra da fase líquida contendo atrazina e 

carbendazim, onde, a solução de gálio é o padrão interno utilizado para as análises. 

Após isso, 0,5 µL desta mistura foi adicionado sob um suporte de quartzo pré-lavado e 

seco a temperatura ambiente para posterior análise em SR-TXRF. As medidas em SR-

TXRF foram realizadas utilizando um feixe de raio X policromático, com energia na 
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faixa de 2-20 keV. Um detector de Si(Li) com 160 eV na linha espectral de Mn-Kα foi 

utilizado, em que, os espectros obtidos foram analisados de acordo com as 

intensidades de fluorescência dos elementos detectados utilizando o software AXIL 

(ESPINOZA-QUIÑONES et al., 2013). 

 
 
4.4 EXPERIMENTOS EM SISTEMA FECHADO E BATELADA 

 

 

Os experimentos cinéticos e de equilíbrio foram realizados em sistema fechado 

e batelada. Os processos de cinética de adsorção foram realizados utilizando 75 mL de 

solução de pesticida com diferentes concentrações iniciais (10, 20 e 30 mg L-1), onde, 

foram adicionados a 0,05 g de biocarvão ativado. A mistura foi mantida sob agitação a 

150 rpm e temperatura de 25 ºC, em uma faixa de tempo de 0 a 24 horas.  Após cada 

tempo determinado, a amostra foi filtrada em sistema a vácuo, e a concentração 

residual de atrazina na fase líquida foi determinada a partir de análises por 

cromatografia líquida de alta eficiência (HPLC).  

Os experimentos de equilíbrio de adsorção para a atrazina foram realizados 

utilizando 75 mL de solução de atrazina com concentração inicial de 30 mg L-1, em 

que, foram adicionados em erlenmeyers contendo diferentes massas de biocarvão 

ativado que variaram de 0,015 a 0,11 g. As amostras foram mantidas a 150 rpm e 

temperatura de 25 ºC por 40 horas. Os experimentos foram realizados em duplicata. O 

pH inicial da solução foi 6,5 e foi monitorado durante o processo.  

Para os experimentos de equilíbrio de adsorção com o fungicida carbendazim, 

também foram empregados volumes de 75 mL de solução de carbendazim com 

concentração inicial de 30 mg L-1, contendo massas de biocarvão ativado que variaram 

de 0,0087 a 0,058 g. As condições de temperatura, tempo, pH, e velocidade de 

agitação foram iguais as utilizadas para os experimentos de equilíbrio da atrazina. Os 

experimentos também foram realizados em duplicata.  

Para obtenção de dados de equilíbrio de adsorção em sistema fechado e 

batelada, podem ser variados a concentração inicial de solução, massa de adsorvente 

e/ou volume de solução. Neste trabalho, a concentração inicial de pesticida (30 mg L -

1) e volume de solução foram fixados (75 mL), enquanto a massa de adsorvente 

(biocarvão) foi variada. 
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A concentração média de pesticida no biocarvão ativado da palha de milho 

(𝑞(𝑡)) foi determinado a partir do balanço de massa descrito na Equação (4.3).  

 

 𝑞(𝑡) =
𝑉(𝐶0 − 𝐶(𝑡))

𝑚
                      (4.3) 

 

Em que, V (L) é o volume de solução de pesticida, C0 (mg L-1) é a 

concentração inicial de pesticida na fase líquida, e C(t) (mg L-1) é a concentração de 

pesticida na fase líquida em um tempo específico, e m é a massa (g) de biocarvão 

ativado (base seca). 

 

 

4.5 QUANTIFICAÇÃO DE ATRAZINA E CARBENDAZIM  

 

 

A concentrações de atrazina e carbendazim na fase líquida foram determinadas 

por HPLC, utilizando cromatógrafo Shimadzu Prominence com detector UV. Para as 

análises, foi empregada uma coluna C18 (4,6 mm x 250 mm x 5 µm).  

Para análises de atrazina foi utilizado acetonitrila e água ultrapura (50:50 v/v) 

como eluente. O fluxo de eluente foi 1,5 mL min-1. Temperatura do forno em 30 ºC, 

corridas de 7 minutos, e volume de injeção de 20 µL foram utilizados. A curva de 

calibração da atrazina foi construída em uma faixa de concentração de 0,5 a 30 mg L-1 

(Limite de detecção de 0,1 mg L-1). 

Para análises de carbendazim foi utilizado metanol e água ultrapura (50:50 v/v) 

como eluente. O fluxo de eluente foi 0,800 mL min-1. Temperatura do forno em 30 ºC, 

corridas de 10 minutos, e volume de injeção de 20 µL foram utilizados. A curva de 

calibração da carbendazim também foi construída em uma faixa de concentração de 

0,5 a 30 mg L-1 (Limite de detecção de 0,2 mg L-1). 

 

 

4.6 MODELAGEM MATEMÁTICA  

 
 

4.6.1 Equilíbrio de adsorção 

 

 

 Alguns modelos de equilíbrio de adsorção podem ser aplicados para descrever 

dados experimentais de equilíbrio, como, BET, Freundlich e Langmuir. O 
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comportamento dos dados de equilíbrio de adsorção de atrazina e carbendazim no 

biocarvão ativado de palha de milho, foram avaliados utilizando os modelos de 

isoterma de BET, Freundlich e Langmuir.  

O modelo de isoterma de Langmuir é representado a partir da Equação (4.4).  

 

 𝑞𝑒𝑞 =
𝑞𝑚𝑎𝑥 𝐾𝐿 𝐶𝑒𝑞 

1 + 𝐾𝐿 𝐶𝑒𝑞
 (4.4) 

 

Em que, qeq (mg g-1) é a concentração de atrazina e carbendazim no biocarvão 

ativado de palha de milho no equilíbrio; qmax (mg g-1) é a capacidade máxima de 

adsorção do biocarvão; KL (L mg-1) é a constante de afinidade pesticida-biocarvão; e 

Ceq (mg L-1) é a concentração de atrazina e carbendazim na fase líquida no equilíbrio. 

O modelo de isoterma BET é representado pela Equação (4.5). 

 

 𝑞𝑒𝑞 =
𝑞𝑚 𝐾𝑆𝐶𝑒

(1 − 𝐾𝐿𝐶𝑒𝑞)(1 + (𝐾𝑆 − 𝐾𝐿)𝐶𝑒𝑞)
 (4.5) 

 

Em que, qm é a quantidade de pesticida adsorvido nos sítios ativos e 

disponíveis da superfície do biocarvão (em monocamada) (mg g-1); KS é a constante de 

equilíbrio da monocamada (L mg-1); e KL é a constante de equilíbrio da multicamada 

(L mg-1). 

A equação da isoterma de Freundlich é descrita pela Equação (4.6). 

 

 𝑞𝑒𝑞 =  𝐾𝐹𝐶𝑒𝑞

1
𝑛  (4.6) 

 

Em que, KF (L mg-1) é a concentração máxima de pesticida; n é a constante de 

Freundlich. 

A partir da isoterma experimental é possível identificar qual modelo descreverá 

melhor os dados experimentais. Além disso, por meio dos parâmetros obtidos dos 

modelos é possível indicar qual modelo é o mais adequado para descrever os dados 

experimentais de equilíbrio.  
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4.6.2 Cinética de adsorção 

 

 

Para descrever a cinética de adsorção, modelos empíricos e fenomenológicos 

podem ser aplicados. Contudo, modelos empíricos, como pseudo-primeira ordem, 

pseudo-segunda ordem e Elovich consideram balanço de massa apenas na fase sólida, 

enquanto, modelos fenomenológicos abrangem o balanço de massa nas fases sólida e 

líquida, o que contribui para a ampliação da investigação da etapa limitante de 

transferência de massa.  

Na elaboração do modelo matemático fenomenológico são necessárias 

equações da taxa cinética, as quais são funções matemáticas que descrevem a taxa da 

mudança da concentração de uma dada espécie no sólido, em função do tempo. Estas 

equações representam a etapa controladora do processo de transferência de massa 

(BORBA, 2009). 

Para representar a etapa de adsorção na superfície do biocarvão ativado de 

palha de milho, utilizou-se o modelo de adsorção-dessorção de Langmuir, 

representado pela Equação (4.7). 

 

 
𝑑𝑞

𝑑𝑡
= 𝑘𝑎𝑑𝑠  𝐶(𝑞𝑚𝑎𝑥 − 𝑞) − 𝑘𝑑𝑒𝑠𝑞  (4.7) 

 

Em que, 𝑞 (mg g-1) é a concentração de atrazina e carbendazim no biocarvão 

ativado, C (mg L-1) é a concentração de atrazina e carbendazim na fase líquida, kads (g 

mg-1 L-1) representa a constante cinética de adsorção e kdes (g mg-1 L-1) é a constante 

cinética de dessorção. 

Quando 
𝑑𝑞

𝑑𝑡
 = 0, no equilíbrio, a Equação (4.7) resulta na isoterma de Langmuir, 

em que o parâmetro KL representa a razão entre a constante cinética de adsorção e a 

constante cinética de dessorção. Logo, a Equação (4.7) pode ser reescrita como: 

 

𝑑𝑞

𝑑𝑡
= 𝑘𝑎𝑑𝑠 𝐶(𝑞𝑚𝑎𝑥 − 𝑞) −

𝑘𝑎𝑑𝑠

𝐾𝐿
𝑞  (4.8) 

 

A taxa de transferência de massa no filme líquido externo está associada à 

existência de uma subcamada laminar ao redor das partículas adsorventes, denominada 

de “filme”. Logo, o modelo de difusão do filme é representado pela Equação (4.9). 
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𝑑𝑞

𝑑𝑡
=

𝐾𝐹

𝜌𝑆
(𝐶 − 𝐶𝑒𝑞)  (4.9) 

 

Em que, KF (min-1) é o coeficiente de transferência de massa no filme externo e 

𝜌s (g L-1) é a densidade real do biocarvão ativado de palha de milho. 

A concentração de equilíbrio na fase líquida (Ceq) é determinada a partir da 

isoterma de Langmuir, como função da concentração no adsorvente (𝑞). Sendo assim, 

a Equação (4.9) pode ser reescrita como: 

 

𝑑𝑞

𝑑𝑡
=

𝐾𝐹

𝜌𝑆
(𝐶 − (−

𝑞

𝐾𝐿(𝑞 − 𝑞max )
))  (4.10) 

 

O modelo de difusão intrapartícula foi descrito pela lei de Fick (Equação 4.11), 

em que, é obtida a partir da aplicação da lei da conservação das massas para a atrazina 

e carbendazim considerando partícula esférica como volume de controle (ver seção 

3.3.2). 

 

𝜕

𝜕𝑡
𝑞(𝑟, 𝑡) =

𝐷𝑒𝑓

𝑟2
 

𝜕

𝜕𝑟
 (𝑟2

𝜕

𝜕𝑟
𝑞(𝑟, 𝑡)) (4.11) 

 

Em que, Def (cm² h-1) é o coeficiente de difusão efetivo da molécula de atrazina 

e de carbendazim no biocarvão ativado. As condições de contorno foram descritas 

pelas Equações (4.12) e (4.13).  

 

 
𝜕

𝜕𝑡
𝑞(𝑟 = 0, 𝑡 > 0) = 0 (4.12) 

 

𝑞(𝑟 = 𝑅, 𝑡 > 0) =
𝑞𝑚𝑎𝑥 𝐾𝐿  𝐶(𝑡)

1 + 𝐾𝐿  𝐶(𝑡)
 (4.13) 

 

Em que, R (cm) é o raio da partícula de adsorvente.  
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Expressão adicional (Equação 4.14) foi utilizada para determinar a 

concentração média de pesticida no adsorvente (𝑞), e para conectar o balança de massa 

no adsorvente (Eq. 4.11) com o balanço de massa na fase líquida (Eq. 4.3). 

 

 

 𝑞(𝑡) =
3

𝑅3
∫ 𝑟2𝑞(𝑟, 𝑡)𝑑𝑟

𝑅

0

  ((4.14) 

 

As condições iniciais utilizadas para resolver o modelo são dadas pelas 

Equações (4.15) a (4.17), em que, a Equação (4.17) foi usada apenas para resolver o 

modelo de difusão intrapartícula. 

 

𝐶(0) = 𝐶0 

𝑞(0) = 0 

𝑞(𝑟, 0) = 0 

 

O modelo de difusão intrapartícula, dado pelas Equações (4.3) e (4.11), 

condições iniciais e de contorno (Eqs. 4.12, 4.13, 4.15-4.17), e expressão auxiliar (Eq. 

4.14), foi resolvida utilizando o método das linhas. A Equação diferencial (Eq. 4.3) foi 

discretizada em relação a coordenada r. Este procedimento resultou em um sistema de 

equações diferenciais ordinárias e equações algébricas em relação ao tempo, nas quais, 

foram resolvidas utilizando o método de Runge-Kutta-Fehlberg (RKF) codificado pelo 

software Maple ®.  

 

 

4.6.3 Procedimento de identificação dos parâmetros 

 

 

Os parâmetros dos modelos de isoterma de adsorção (qmax, KL, qm, KS, KF, n) 

foram obtidos a partir dos dados experimentais de equilíbrio e da busca pela 

minimização da função objetivo, representado pela Equação (4.18).  

 

𝑂𝐹 = ∑ (
𝑞 ̅𝑒𝑞

𝑒𝑥𝑝
− 𝑞 ̅𝑒𝑞

𝑚𝑜𝑑

𝑞 ̅𝑒𝑞
𝑒𝑥𝑝,𝑁 )

2𝑁

𝑖=1

 

 

(

8) (

9) 

(

10) 

(4.15) 

(4.16) 

(4.17) 

(4.18) 
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Em que, N é o número de dados experimentais de equilíbrio e 𝑞 ̅𝑒𝑞
𝑒𝑥𝑝

 e 𝑞 ̅𝑒𝑞
𝑚𝑜𝑑  

são as concentrações de pesticida no adsorvente no equilíbrio obtido 

experimentalmente, e a partir do modelo de isoterma de adsorção, respectivamente, e 

𝑞 ̅𝑒𝑞
𝑒𝑥𝑝,𝑁

 é a concentração média de pesticida no adsorvente no equilíbrio de nth dados 

experimentais. 

O parâmetro dos modelos cinéticos (Kf, kads, Def) foram obtidos a partir dos 

dados cinéticos experimentais e da busca pela minimização da função objetivo, a qual 

é representado pela Equação (4.19).  

 

 𝑂𝐹 = ∑
(𝐶𝑖

𝑒𝑥𝑝
− 𝐶𝑖

𝑚𝑜𝑑)
2

𝐶𝑖
𝑒𝑥𝑝

𝑁

𝑖=1

 (4.19) 

 

Em que, 𝐶𝑖
𝑒𝑥𝑝

 e 𝐶𝑖
𝑚𝑜𝑑  são os experimentais e calculados pelo modelo de 

concentração de pesticida na fase líquida, respectivamente.  

O método de otimização Simplex Downhill desenvolvido por Nelder e Mead 

(1965) foi utilizado na busca pelo mínimo valor das funções objetivos. O ajuste dos 

modelos foi avaliado a partir do coeficiente de determinação (R²), função objetivo 

(OF), e do critério de informação de Akaike corrigido (AICc) (Hurvich and Tsai, 

1991).  

 

 

4.7 EXPERIMENTOS EM COLUNA DE LEITO FIXO 

 

 

Além dos experimentos de adsorção realizados em sistema fechado e batelada, 

experimento de adsorção da atrazina em coluna de leito fixo foi realizado. O 

experimento de adsorção em leito fixo foi realizado em uma coluna conforme o 

esquema apresentado na Figura 4.2. 
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Figura 4.2 – Fluxograma para adsorção em coluna de leito fixo: (1) Tanque de alimentação; 

(2) Bomba peristáltica; (3) Coluna de adsorção; (4) Banho termostático; (5) Ponto de coleta 

das amostras; (6) Tanque de descarte de efluente (Adaptado de Oliveira e Féris, 2014). 

 

O experimento foi realizado em uma coluna de vidro encamisada acoplada à 

uma bomba peristáltica e à um banho termostático. A temperatura do sistema foi 

mantida a 25 ºC. A coluna foi empacotada com uma massa de 2,1531 g do biocarvão 

ativado de palha de milho. A solução foi alimentada em fluxo ascendente a uma vazão 

de 2,5 mL min-1. Amostras da solução de atrazina da coluna foram coletadas em 

intervalos de tempo pré-definidos até a completa saturação do adsorvente, e as 

concentrações foram determinadas por cromatografia líquida de alta eficiência 

conforme descrito na seção 4.5. Variações de pH foram acompanhadas durante o 

experimento. 

 

 

4.7.1 Planejamento experimental DCCR  

 

 
Para o estudo da adsorção de atrazina em coluna de leito fixo, foi utilizado o 

modelo LDF, que considera resistência a transferência de massa no interior da 

partícula do adsorvente. O modelo foi proposto por Glueckauf e Coates (Equação 

3.10), e foi aplicado nas simulações da coluna de adsorção de atrazina empacotada 

com biocarvão ativado de palha de milho. 

Um planejamento experimental do tipo delineamento composto central 

rotacional (DCCR) foi aplicado para a avaliação do efeito das variáveis, altura do leito 

fixo (cm) e vazão volumétrica na entrada da coluna (mL min-1), sob a eficiência da 

coluna de adsorção de atrazina obtida pela simulação (variável resposta).  
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A Metodologia de Superfície de Resposta (MSR) foi utilizada na determinação 

da região de maior resposta, indicada pelos dados obtidos da simulação da coluna, 

considerando as variáveis avaliadas e a combinação dos níveis destas variáveis. Na 

Tabela 4.1 são apresentados os valores das variáveis do planejamento DCCR utilizado 

para a avaliação de diferentes condições operacionais sob as eficiências da coluna de 

adsorção de atrazina obtidas pela simulação. 

 

Tabela 4.1-Variáveis e níveis utilizados no planejamento experimental DCCR  

 

Variáveis 

Níveis 

-1,41 -1 0 1 1,41 

Altura do leito (HL) (cm) 8,3 9,0 10,8 12,6 13,3 

Vazão volumétrica (Q) (mL min-1) 2,6 3,0 4,0 5,0 5,4 

 

Após as simulações da coluna de adsorção da atrazina em diferentes condições 

operacionais, as quais foram direcionadas pelo planejamento DCCR, foi possível 

determinar a região de maior resposta (eficiência). Buscando a validação experimental 

da região de maior eficiência indicada pelo modelo fenomenológico e estatístico, um 

experimento de adsorção de atrazina em coluna de leito fixo foi realizado nesta 

condição operacional.  

Os níveis das variáveis foram escolhidos de acordo com a viabilidade 

operacional da coluna em escala laboratorial e definindo condições dos fatores em que 

a eficiência simulada fosse maior que zero. Na Tabela 4.2 é apresentada a matriz do 

planejamento DCCR aplicada na investigação do efeito das variáveis altura do leito 

(cm) e vazão volumétrica (mL min-1) e da combinação destas variáveis sob as 

eficiências obtidas pelas simulações da coluna de atrazina. 
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Tabela 4.2 - Matriz do planejamento DCCR utilizado na simulação da coluna de 

adsorção de atrazina em leito fixo 

 
 
 

Experimento 

Condições operacionais 

Altura do leito (H)  
(cm) 

Vazão volumétrica (Q) 
(ml min-1) 

Variáveis 
codificadas 

Variáveis não 
codificadas 

Variáveis 
Codificadas 

Variáveis não 
codificadas 

1 -1 9,0 -1 3,0 
2 1 12,6 -1 3,0 
3 -1 9,0 1 5,0 
4 1 12,6 1 5,0 
5 -1,41 8,3 0 4,0 
6 1,41 13,3 0 4,0 
7 0 10,8 -1,41 2,6 

8 0 10,8 1,41 5,4 
9 0 10,8 0 4,0 

10 0 10,8 0 4,0 
11 0 10,8 0 4,0 

  

Os dados obtidos pela simulação da coluna de atrazina nas condições 

apresentadas na Tabela 4.2, foram submetidos a análise estatística baseada na 

superfície de resposta, utilizando um modelo quadrático (Equação 4.20). 

 

Y =  𝛽0 + ∑ 𝛽1𝑖𝑞𝑖 + ∑ 𝛽2𝑖𝑞𝑖
2 + ∑ ∑ 𝛽𝑖𝑗𝑞𝑖𝑞𝑗

𝑘

𝑗≠𝑖

𝑘

𝑖=1

𝑘

𝑖=1

𝑘

𝑖=1

 

 

Em que, Y é a variável resposta (eficiência), q são as variáveis estudadas 

(altura do leito e vazão volumétrica), e β são os coeficientes do modelo representando 

as interações entre as variáveis investigadas. Análise de variância (ANOVA) foi 

realizada para a validação do modelo estatístico proposto utilizando o software 

Statistica 7.0®. 

A qualidade do ajuste das respostas (eficiência) obtidas da simulação da 

coluna, em função do modelo quadrático proposto, foi avaliada pelos coeficientes de 

determinação (R² e R²ajustado). Análise de efeitos a nível de significância de 5 % (α = 

0,05) foi realizada para verificar os parâmetros significativos do modelo (altura do 

leito e vazão volumétrica) em função da variável resposta. 

Na Figura 4.3 é apresentado um fluxograma geral das etapas envolvidas nas 

simulações da coluna de adsorção de atrazina em leito fixo. 

 

 

(4.20) 
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Figura 4.3 - Fluxograma das etapas envolvidas na simulação da coluna de 

adsorção de atrazina em leito fixo. 

Sim 

Não 

Estudos cinéticos e de equilíbrio: Ajuste do modelo 

de Langmuir aos dados experimentais de equilíbrio 

e obtenção dos parâmetros de equilíbrio (qmax e KL). 

Avaliação da difusão intrapartícula como 

mecanismo de transferência de massa do processo; 

E obtenção de parâmetros cinéticos (Def) usando o 

modelo HSDM. 
 

 

Aplicação do modelo LDF na simulação da 

adsorção de atrazina em coluna de leito fixo; O 

modelo proposto por Glueckauf e Coates, 

correlaciona o coeficiente de difusão intrapartícula 

(KS) com a difusividade efetiva (Def) pela relação, 

𝑲𝑺 =  
𝟏𝟓 𝑫𝒆𝒇

𝒓𝒑²
, que considera fator de 

proporcionalidade igual a 15. 

Avaliação estatística dos dados simulados baseado 

na metodologia de superfície de resposta; e 

determinação da região de maior resposta. 

 

O modelo descreve corretamente os dados 

experimentais? 

Realização de um experimento de adsorção de 

atrazina em coluna de leito fixo na região de maior 

resposta do planejamento, buscando a validação 

do modelo. 

Uso de um planejamento experimental (DCCR) 

para a avaliação das variáveis operacionais sob as 

eficiências simuladas da coluna de atrazina. 

Experimentos de adsorção de 

atrazina em sistema fechado e 

batelada 
 

Aplicação dos parâmetros cinéticos (Def) e de 

equilíbrio (qmax e KL) na simulação da adsorção de 

atrazina em coluna de leito fixo empacotada com 
biocarvão ativado de palha de milho. 

Estudo da adsorção de atrazina em 

coluna de leito fixo empacotada 

com biocarvão ativado de palha de 

milho 

Modelo validado. 

Estudos de modificações no fator de 

proporcionalidade da relação de 

Glueckauf e Coates, 𝑲𝑺 =  
𝜶 𝑫𝒆𝒇

𝒓𝒑²
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4.7.2 Cálculo da eficiência da coluna de leito fixo 

 

 

Para avaliar a quantidade de atrazina adsorvida no biocarvão ativado de palha 

de milho até o ponto de ruptura do experimento de coluna realizado, utilizou-se um 

balanço de massa para coluna, representado pela Equação (4.21) 

(Nota: 𝐶𝐴𝑇│𝑧=𝐿 𝐶0⁄ = 0,05, foi utilizado como valor de referência). 

 

𝑞𝐴𝑇 =  
𝐶0𝑄

𝑚
 ∫ ( 1 − 

𝐶𝐴𝑇│𝑧=𝐿

𝐶0

𝑡𝑏

0

)𝑑𝑡 − 
𝑉𝐿𝜀𝐿𝐶0

𝑚
 

 

Em que, tb é o tempo de ruptura da coluna (min), 𝑞𝐴𝑇 é a concentração de 

atrazina no biocarvão no tempo de ruptura (mg g-1), 𝐶𝐴𝑇│𝑧=𝐿 é a concentração de 

atrazina na saída da coluna (mg L-1), C0 a concentração de atrazina na alimentação 

(mg L-1), Q é a vazão volumétrica de alimentação na coluna (mL min-1); m é a massa 

de biocarvão utilizada no empacotamento da coluna de leito fixo (g); VL é o volume 

do leito (L) e 𝜀𝐿  é a porosidade do leito. 

 A quantidade total de atrazina adsorvida pela coluna de leito fixo contendo o 

biocarvão ativado é verificada a partir da saturação da coluna, ou seja, quando 

𝐶𝐴𝑇│𝑧=𝐿 = C0. Esse valor pode ser calculado a partir da Equação (4.22).  

 

𝑞𝐴𝑇,𝑡 =  
𝐶0𝑄

𝑚
 ∫ ( 1 −  

𝐶𝐴𝑇│𝑧=𝐿

𝐶0

𝑡𝑡

0

)𝑑𝑡 − 
𝑉𝐿𝜀𝐿𝐶0

𝑚
 

 

Em que, tt é o tempo de saturação da coluna (min) e 𝑞𝐴𝑇,𝑡 é a concentração de 

atrazina no biocarvão no tempo de saturação (mg g-1).  

Para o cálculo da eficiência da coluna, foi utilizada uma relação envolvendo a 

quantidade adsorvida até o ponto de ruptura (𝑞𝐴𝑇) e a quantidade total adsorvida, a 

qual é obtida no ponto de saturação da coluna (𝑞𝐴𝑇,𝑡). Essa relação é representada pela 

Equação (4.23). 

 

𝐸𝑓𝑖𝑐𝑖ê𝑛𝑐𝑖𝑎 (%) =
𝑞𝐴𝑇

𝑞𝐴𝑇,𝑡
 x 100 

 
 

(4.21) 

(4.22) 

(4.23) 
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4.8 MODELAGEM MATEMÁTICA DA COLUNA DE LEITO FIXO 

 
 

Para descrever o processo de adsorção do herbicida atrazina em coluna de leito 

fixo empacotada com o biocarvão ativado de palha de milho foi utilizado o modelo 

matemático LDF, que considera resistência à transferência de massa no interior da 

partícula (ver seção 3.3.4).   

A simulação do modelo matemático utilizado nesta pesquisa foi realizada a 

partir da utilização do software MapleTM (MapleSoft, Inc.). No processo de 

construção do modelo as seguintes considerações foram realizadas: Processo 

isotérmico e isobárico; Porosidade constante do leito; Velocidade intersticial 

constante; Propriedades físicas do biocarvão constantes; Dispersão radial na coluna de 

leito fixo desprezível, com o fluxo de massa variando apenas na direção axial. 

 Para avaliar a cinética de adsorção de atrazina em coluna de leito fixo 

utilizando o biocarvão de palha de milho foram realizados os balanços de massa da 

atrazina nas fases líquida e sólida. 

 

 

4.8.1 Balanço de massa na fase líquida 

 

 

Para o modelo matemático estudado, utilizou-se o balanço de massa para a fase 

líquida apresentado pela Equação (4.24). A dispersão axial foi levada em consideração 

nesta etapa.  

 

𝜕𝐶𝐴𝑇

𝜕𝑡
+

𝜌𝐿

𝜀𝐿

𝜕𝑞𝐴𝑇

𝜕𝑡
+ 𝑢0

𝜕𝐶𝐴𝑇

𝜕𝑧
− 𝐷𝑎𝑥

𝜕²𝐶𝐴𝑇

𝜕𝑧²
= 0 

 

Em que, 𝐶𝐴𝑇 é a concentração de atrazina na fase líquida (mg L-1), 𝑞𝐴𝑇  é a 

concentração de atrazina na fase sólida (mg g-1), L a densidade do leito (g cm-3), 𝜀𝐿 é 

a porosidade do leito, 𝑢0 é a velocidade intersticial da solução no leito (cm min-1) e 

Dax o coeficiente de dispersão axial (cm² min-1).  

As condições iniciais utilizadas na resolução da Equação (4.25-4.26) foram:  

 

𝐶𝐴𝑇(𝑧, 0) = 0 

𝑞𝐴𝑇(𝑧, 0) = 0 

(4.24) 

(4.25) 

(4.26) 
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Duas condições de contorno foram necessárias e estão dispostas nas Equações 

(4.27) e (4.28).  

 

𝜕𝐶𝐴𝑇

𝜕𝑧
│𝑧=𝐿 = 0 

 

𝐷𝑎𝑥  
𝜕𝐶𝐴𝑇

𝜕𝑧
│𝑧=0 = 𝑢0(𝐶𝐴𝑇(0, 𝑡) − 𝐶0) 

 

Em que, C0 é a concentração da atrazina na fase líquida na alimentação da 

coluna de leito fixo (mg L-1). 

 

 

4.8.2 Balanço de massa na fase sólida 

 

 

O balanço de massa da fase sólida foi realizado considerando o modelo que 

indica a difusão intrapartícula como sendo a etapa limitante de transferência de massa 

do processo de adsorção de atrazina em biocarvão de palha de milho. Tal modelo foi 

utilizado devido ao caráter altamente poroso do biocarvão ativado e a alta agitação 

utilizada nos experimentos de adsorção em sistema fechado e batelada, o que torna 

improvável o mecanismo de adsorção na superfície como etapa limitante da 

transferência de massa. A Equação (4.3) descreve a resistência à transferência de 

massa nos poros do adsorvente. 

 

 

4.8.3 Identificação dos parâmetros  

 

 

No modelo matemático fenomenológico proposto para representar a dinâmica 

de adsorção de atrazina em coluna de leito fixo empacotada com biocarvão de palha de 

milho, existem três grupos de parâmetros. No primeiro grupo estão os parâmetros 

obtidos experimentalmente (L, L, u0, HL e Q). No segundo grupo, os parâmetros 

calculados a partir de correlações existentes na literatura (Dax e Dm). O terceiro grupo 

de parâmetros é formado pelo parâmetro ajustado com a utilização do dado 

experimental da curva de ruptura (Def).  

Para o cálculo da densidade do leito (L) utilizou-se a Equação (4.29).  

(4.27) 

(4.28) 
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𝜌𝐿 =
𝑚

𝑉𝐿

 

 

Sendo m a massa de biocarvão utilizada no empacotamento da coluna (g) e VL 

o volume do leito (cm3).  

A porosidade do leito (𝜀𝐿) foi calculada a partir da Equação (4.30).  

 

𝜀𝐿 = 1 −
𝜌𝐿

𝜌𝑃

 

 

Em que, p a densidade real da biocarvão ativado de palha de milho (g cm-3). 

Esse parâmetro foi obtido a partir da análise de picnometria de gás hélio (ver Seção 

5.2.4). A velocidade intersticial (u0) de entrada da solução de atrazina na coluna foi 

calculada a partir da Equação (4.31).  

 

𝑢0 =
𝑄

𝐴𝐿𝜀𝐿

 

 

Em que, Q é a vazão volumétrica de entrada da solução de atrazina na coluna 

(cm3 min-1) e AL é 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 (Dax). Este é 

calculado a partir da Equação (4.32) (RUTHVEN, 1984).  

 

𝐷𝑎𝑥

𝑢0𝑑𝑃
=

20

𝜀𝑇
(

𝐷𝑚

𝑢0𝑑𝑃
) +

1

2
 

 

Em que, Dax é o coeficiente de dispersão axial (cm2 min-1) e Dm é a 

difusividade molecular da atrazina na solução (cm2 min-1), calculada a partir da 

relação de Einstein-Stokes (WELTY et al.,1984), apresentada na Equação (4.33).  

 

𝐷𝑚 =
𝑘𝐵𝑇

6𝜋𝜇𝑟𝑚

 

 

(4.29) 

(4.30) 

(4.31) 

(4.32) 

(4.33) 
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Em que, kB é a constante de Boltzmann (m2 kg s-2 K-1), T é a temperatura do 

sistema (K), µ é a viscosidade da solução (cP), e rm é o raio da molécula de atrazina 

(cm). Para este cálculo, utilizou-se a viscosidade da água pura na temperatura do 

sistema (298 K).  

 

  



 

 

73 

5. RESULTADOS E DISCUSSÕES 

 

 
5.1 EFEITO DA CONDIÇÕES DE ATIVAÇÃO QUÍMICA DA PALHA DE 

MILHO  

 

 Na Figura 5.1 é apresentado o estudo do efeito das condições de ativação 

química (H3PO4) sob a capacidade de adsorção de atrazina no biocarvão da palha de 

milho. É possível observar que a concentração de ativante de 1,5 mol L-1 forneceu o 

biocarvão com maior capacidade de adsorção, enquanto, o biocarvão ativado 

produzido a partir de uma concentração de 2,0 mol L-1 mostrou uma queda na 

capacidade, no entanto, a queda não foi intensa.  

 

 
Figura 5.1 - Efeito da concentração de H3PO4 na capacidade de adsorção do 

biocarvão da palha de milho (Tempo de contato palha/ativante = 2 horas). 

 

Sych et al. (2012) realizaram o estudo do efeito da razão de impregnação 

utilizando o ativante H3PO4 sob a capacidade de adsorção de azul de metileno em 

biocarvão ativado de sabugo de milho. Os autores realizaram a investigação em uma 

faixa de razão de impregnação de 0 a 1,25, e observaram que biocarvões preparados 

com razões de impregnação superiores a 1,0, forneceram capacidades de adsorção 

menores em relação aos produzidos em razões inferiores a 1,0. Análises de fisissorção 

e MEV realizadas pelos autores revelaram redução significativa na área superficial e a 

deterioração da estrutura porosa para o biocarvão produzido com razão de 

impregnação acima de 1,0. Deste modo, a redução de capacidade de adsorção de 

atrazina observada para o biocarvão ativado da palha de milho produzido com 
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concentração de ativante de 2,0 mol L-1, pode estar relacionado a rupturas e colapsos 

da estrutura da biomassa precursora. Este fator, revela uma região ótima para a 

preparação de biocarvão da palha de milho a partir da ativação com 1,5 mol L-1 de 

H3PO4.  

 Para a investigação mais aprofundada das condições de ativação química da 

palha de milho, estudos com tempo de ativação química utilizando concentração fixa 

de H3PO4 (1,5 mol L-1), foram realizadas. Tempos de 1 a 4 horas foram investigados. 

A partir da Figura 5.2 é possível observar que o biocarvão com maior capacidade de 

adsorção de atrazina foi obtido em um tempo de ativação de 2 horas. Uma redução 

pronunciada da capacidade de adsorção do biocarvão acontece em tempos maiores de 

ativação, fato fortemente relacionado a degradação da estrutura da palha de milho 

provocada pela presença do agente oxidante (H3PO4).  

  

 
Figura 5.2 - Efeito do tempo de ativação química na capacidade de adsorção do 

carvão ativado de palha de milho (Concentração de H3PO4 = 1,5 mol L-1). 

 

 A determinação da melhor condição de ativação química da palha de milho foi 

essencial na produção de um biocarvão com boa capacidade de adsorção. Após a 

obtenção do biocarvão com maior capacidade de adsorção de atrazina, a caracterização 

física, química e morfológica deste adsorvente foi realizada. Testes preliminares de 

adsorção foram conduzidos apenas para a atrazina, no entanto, posteriormente, 

experimentos cinéticos e de equilíbrio para a atrazina e carbendazim utilizando o 

biocarvão obtido na melhor condição de ativação foram conduzidos.  
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5.2 CARACTERIZAÇÃO DA BIOMASSA E DO BIOCARVÃO ATIVADO 

 

 

As caracterizações a seguir foram realizadas para a biomassa palha de milho 

ativada e não ativada, e para o biocarvão ativado e não ativado de palha de milho. 

 

 

5.2.1 Distribuição granulométrica da palha de milho não ativada 

 

 

O estudo da distribuição granulométrica da palha de milho foi realizado 

utilizando peneiras vibratórias da série Tyler. Na Figura 5.3 encontra-se a distribuição 

granulométrica da palha de milho com os resultados de fração granulométrica (Δ𝜙) 

obtidos para a biomassa em diferentes faixas. Observa-se que a peneira que reteve 

maior massa, foi a peneira de 80 mesh, com abertura de malha 0,175 mm. A palha de 

milho retida na peneira de 80 mesh foi utilizada na produção de biocarvão ativado 

devido a maior disponibilidade da biomassa. 

Para a determinação do tamanho médio das partículas de palha utilizou-se o 

diâmetro médio de Sauter (D), o qual foi calculado a partir da média dos dados de 

fração granulométrica, utilizando-se a Equação (4.2), em que se obteve um diâmetro 

médio de 0,186 mm.  

 

 
Figura 5.3 - Distribuição granulométrica da biomassa palha de milho. 
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5.2.2 Análises termogravimétricas 

 

 

As curvas de TG e DTG para a palha de milho ativada e não ativada com 

H3PO4, e para o biocarvão ativado e não ativado de palha de milho, são mostradas na 

Figura 5.4. As análises revelaram três eventos térmicos mais intensos para a palha de 

milho não ativada (Figura 5.4-a) e ativada com H3PO4 (Figura 5.4-b). O primeiro 

evento de perda de massa, ocorre entre 90 a 100 ºC, e está relacionado a remoção de 

umidade e materiais voláteis de baixo peso molecular, comum em biomassas 

(MANSARAY; GHALY, 1999). Posteriormente, o segundo e o terceiro eventos 

podem ser observados nas regiões de 220-280 e 350-400 ºC, e são concomitantemente 

associadas a degradação de lignina, celulose e hemicelulose. De acordo com Kumar et 

al. (2008) e Manasray & Ghaly (1998) a região de 220 a 400 ºC é denominado pirólise 

ativa, uma vez que, uma intensa degradação do material lignocelulósico ocorre nesta 

região.  

 

 

 

 

  

Figura 5.4 - Curvas de TGA (- - -) e DTG (—) para a palha de milho não ativada 

(a), palha de milho ativada (b), biocarvão ativado de palha de milho (c), e 

biocarvão não ativado de palha de milho (d), obtidas sob fluxo de N2. 
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A partir das curvas de TG da palha de milho ativada e não ativada foram 

observadas reduções de 66 e 84 %, respectivamente, no intervalo de temperatura de 

30-400 ºC. A perda de massa para a palha ativada pode ser associada com hidrólise de 

ligações glicosídicas em polissacarídeos (hemicelulose e celulose), e quebra de 

ligações de éter de arila na molécula de lignina. O H3PO4 reage inicialmente, com a 

hemicelulose e lignina, possivelmente devido a um acesso mais fácil, e então, reage 

com a celulose cristalina (JAGTOYEN & DERBYSHIRE, 1998). 

As curvas de DTG para ambas as amostras revelaram o final da pirólise efetiva 

em temperaturas próximas a 400 ºC. Por esta razão, o biocarvão ativado da palha de 

milho foi produzido nesta temperatura específica. Em temperaturas acima desta, pode 

ser observado a pirólise passiva, com a presença de carbono fixo, cinzas, e materiais 

voláteis (KUMAR et al., 2008).  

A curva de TG (Figura 5.4-c) para o biocarvão ativado de palha de milho 

mostrou perda de massa de aproximadamente 40% em um intervalo de temperatura de 

30 a 900 ºC. Em temperatura próxima a 100 ºC é observado um evento térmico 

associado a remoção de água do material. A partir da curva de DTG (Figura 5.4-c) foi 

observado significativa perda de massa para o biocarvão ativado na faixa de 

temperatura de 500-900 ºC, onde, a intensidade desta perda de massa está associada a 

evaporação de compostos fosforosos a partir da degradação térmica de ligações C-O-P 

e fosfatos, e redução de polifosfatos presentes em biocarvões ativados com H3PO4. 

Além disso, a perda de massa em temperaturas abaixo de 500 ºC ocorre pela 

eliminação do oxigênio presentes em grupos funcionais, porém não ligados ao fósforo, 

e possivelmente pela degradação de material lignocelulósico residual (PUZIY et al., 

2005; GRØNLI et al., 1999; MYGLOVETS et al., 2014; OLIVARES-MARÍN, 2006).  

A Figura 5.4-d mostra as curvas de TG e DTG para o biocarvão não ativado de 

palha de milho. A perda de massa na faixa de temperatura de 30 a 900 ºC foi de 

aproximadamente 50%, a qual foi maior do que a observada para o biocarvão ativado 

nesta mesma faixa de temperatura. Evento térmico em aproximadamente 100 ºC foi 

observado e relacionado a remoção da água. Após isso, mais dois eventos térmicos nas 

temperaturas de 350 ºC e 600 ºC, possivelmente associadas a presença de celulose e 

lignina não degradadas, as quais são mais termicamente estáveis do que a 

hemicelulose (temperatura de degradação de aproximadamente 200ºC) (GRØNLI et 

al., 1999).  
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A perda de massa no biocarvão não ativado de palha de milho é 

majoritariamente causada pela quebra de grupos funcionais contendo o elemento 

oxigênio. A ausência de fósforo na estrutura do biocarvão fez com que a perda de 

massa fosse mais rápida e intensa a observada para o biocarvão ativado. Então, o 

biocarvão ativado apresenta maior estabilidade térmica comparado ao não ativado. 

Complementarmente, o rendimento da produção de biocarvão ativado (base seca) foi 

de aproximadamente 50% (m/m). 

 

 

5.2.3 Difratometria de raio X 

 

 

A Figura 5.5 mostra o perfil de DRX para a palha de milho não ativada, palha 

de milho ativada, e biocarvão ativado. No DRX para a palha de milho não ativada (Fig 

5.5-a), um halo amorfo pode ser observado próximo a 2θ = 15º, onde, arranjos 

cristalinos podem estar presentes dentro deste halo amorfo. Os arranjos cristalinos com 

picos de difração em 2θ = 16º e 2θ = 22º, correspondem a planos cristalográficos em 

(110) e (200) relacionados a celulose (ALEMDAR et al., 2008; TEIXEIRA et al., 

2010). Para a palha de milho ativada (Fig 5.5-b), observa-se o desaparecimento do 

pico em 2θ = 15º, o que pode estar relacionado a degradação do arranjo cristalino da 

celulose presente dentro do halo amorfo, provocada pelo contato com o agente 

oxidante (H3PO4).  

Para o DRX do biocarvão ativado (Fig 5.5-c), um pico mais largo em 2θ entre 

20º e 30º foi observado, e é associado a região mais cristalina da celulose. O DRX da 

palha de milho não ativada mostrou um pico em 2θ = 15º, o qual, desaparece no DRX 

da palha ativada e no biocarvão ativado, indicando a perda parcial da estrutura 

cristalina da celulose (YANG et al., 2007). Além disso, um pico em 2θ = 8º pode ser 

observado para o biocarvão ativado (Fig 5.5-c), o qual pode estar relacionado a 

presença de óxido de grafite, formado durante o processo de pirólise da biomassa 

precursora (MAJCHRZYCKI et al., 2016).  
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Figura 5.5 - Difratometria de raio X para a palha de milho (a)  palha de milho 

ativada (b), e biocarvão ativado de palha de milho (c). 

 

 

5.2.4 Picnometria de gás hélio 

 

 

A densidade real do biocarvão ativado foi realizada a partir de picnometria de 

gás hélio, e o valor encontrado foi 1,7 g cm-3. Valores de densidades de biocarvões são 

normalmente observados entre 1,5-2 g cm-3 (EMMETT, 1948; JANKOWSKA et al., 

1991; OBERLIN, 2002; BREWER et al., 2009) devido a estrutura mais amorfa ou 

turbostrática dos planos do carvão. Gray et al. (2014) produziram biocarvão da casca 

de avelã em temperatura de pirólise de 500 ºC, e observaram densidade de 1,57 g cm-3. 

E Pituello et al. (2015) determinaram a densidade de biocarvões produzidos de 

diferentes resíduos agroindustriais, e encontraram valores na faixa de 1,3-2,3 g cm-3. A 

densidade obtida para o biocarvão ativado da palha de milho nesta pesquisa é 

consistente com densidade de outros biocarvões. A densidade real do biocarvão 

ativado é fundamental no estudo da aplicação deste material em coluna de leito fixo. 

 

 

5.2.5 Análise de distribuição de tamanhos de partículas e microscopia ótica 

(Sedimentometria de raio X) 

 

 

A distribuição de tamanho de partícula para o biocarvão ativado está 

demonstrada na Figura 5.6, em que foi determinada a partir da técnica de 

sedimentometria de raios X. A amostra apresentou uma faixa de distribuição de 120 a 

500 µm, e tamanho médio de partícula de 289 µm (Figura 5.6-a). As análises 
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mostraram que 90 % das partículas tem um diâmetro médio inferior a 480 µm, 50% 

estão abaixo de 260 µm, e 10% são menores do que 132 µm (Figura 5.6-b). A partir da 

Figura 5.6-a, uma única região com distribuição normal localizada entre 120 e 500 µm 

foi observada. Adicionalmente, um comportamento unimodal foi observado para toda 

a faixa analisada.  

 

 

Figura 5.6 – Densidade volumétrica (a) e volume cumulativo (b) do tamanho de 

partícula para o biocarvão ativado a partir de difração a laser. 

 

Kim et al. (2012) avaliaram a distribuição de tamanho de partícula em 

biocarvões de pinheiro produzidos em três diferentes temperaturas de pirólise (300, 

400 e 500 ºC), e observaram porcentagens de volumes cumulativos para os tamanhos 

de partícula de 50, 50-100 e 100-500 µm, muito similares para as três temperaturas 

investigadas, com 95 % menores do que 500 µm.  

 Para corroborar a distribuição de tamanho de partículas para o biocarvão 

ativado da palha de milho, uma análise de microscopia ótica foi realizada. A Figura 

5.7 mostra a imagem de microscopia ótica do biocarvão ativado, onde se observa a 

presença de partículas irregulares de diferentes formatos, com tamanho máximo de 

500 µm.  
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Figura 5.7 - Imagem de microscopia ótica do biocarvão de palha de milho em 

campo escuro. 

 

 

5.2.6 Fisissorção de nitrogênio 

 

 

As Figuras 5.8-a e 5.8-b mostram a isoterma de adsorção/dessorção e 

distribuição de tamanho de poro do biocarvão ativado da palha de milho, 

respectivamente. Os parâmetros texturais obtidos para o biocarvão ativado foram: 

Área superficial específica (SBET) de 158 m² g-1, volume total de poro (VP) de 0,0960 

cm³      g-1, tamanho médio de poro (dp) de 17,6 Å, e área superficial de microporos 

(Smic) de 232 m² g-1. Área superficial específica também foi obtida para a palha de 

milho ativada e não ativada, e os valores de SBET observados foram 0,58 m² g-1 e 0,36 

m² g-1, respectivamente. Pode-se notar que SBET para o biocarvão ativado é muito 

maior quando comparado com a palha de milho ativada e não ativada. Como esperado, 

a pirólise da biomassa produz um material com significativa área superficial 

específica, o qual é favorável para processos de adsorção.  

Leeq et al. (2010) produziram biocarvão de palha de milho a 700 ºC e 

obtiveram área superficial de 154 m² g-1. Downie et al. (2009), produziram biocarvão 

da casca de nozes a 700 ºC e obtiveram SBET de 222 m² g-1. Lima et al. (2009) 

observaram SBET de 238 m² g-1 de biocarvão de resíduos de ninhos de aves produzidos 

em 700 ºC. O biocarvão ativado produzido nesta pesquisa, apresentou área superficial 

específica similar aos trabalhos citados acima, e possui como benefício, a produção em 

menor temperatura.  
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O tamanho médio de poros para o biocarvão ativado (17,6 Å) pode ser 

classificado como microporos (IUPAC, 2015); O volume de microporos foi 0,0826 

cm³ g-1, o qual corresponde a 86 % do volume total (0,0960 cm³ g -1), revelando a 

grande contribuição desta classe de poros. A distribuição do tamanho de poros (Fig 

5.8-b) mostrou o maior volume cumulativo de poros para a faixa de microporos, com 

contribuição relevante de mesoporos.  

Hollister et al. (2013) obtiveram volume total de poro de 0,010 cm³ g-1 para 

biocarvão de palha de milho. Kameyama et al. (2010) produziram biocarvão de cana-

de-açúcar a 500 ºC e obtiveram volume total de poros de 0,12 cm³ g-1 e 0,09 cm³ g-1 de 

volume de microporos. Sun & Webley (2010) obtiveram diâmetro médio de 18,3 Å 

para biocarvão de sabugo de milho, e Zhu et al. (2015) obtiveram diâmetro médio de 

14,7 Å para biocarvão de palha de milho. A similaridade entre as propriedades 

texturais do biocarvão ativado produzido nesta pesquisa com outros biocarvões pode 

ser observada.  

 

  
Figura 5.8 - Isoterma de adsorção (─) e dessorção (- - -) de N2 (a) e distribuição 

do tamanho de poro (b) do biocarvão ativado. 

 

 Baseado em tais propriedades texturais para o biocarvão ativado (área 

superficial específica, volume de poros, e diâmetro médio de poro), a intepretação da 

isoterma deve ser cuidadosamente avaliada, uma vez que, não há equipamentos 

suficientes que possibilitem quaisquer conclusões mais detalhadas (SAUSEN et al., 

2018). Baseado nos parâmetros texturais juntamente com resultados de microscopia 
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eletrônica de varredura (ver seção 5.2.7), o biocarvão ativado pode ser considerado 

como um sólido micro-mesoporoso.  

De acordo com a isoterma de adsorção/dessorção de N2 para o biocarvão 

ativado (ver Fig 5.8-a), a isoterma do tipo I(b) é a mais consistente para este material, 

a qual é associada com materiais com uma distribuição de tamanhos de poros mais 

ampla, incluindo microporos mais largos e mesoporos mais estreitos (< 25 Å). 

Histerese do tipo H4 foi observada para o biocarvão ativado de palha de milho, a qual 

é frequentemente encontrada em cristais de zeólitas, zeólitas mesoporosas e carvão 

ativado micro-mesoporoso (Thommes et al., 2015). A pressão média de histerese (P/P0 

< 0,9880) é um indicativo que o material apresenta microporos e mesoporos em sua 

estrutura. Estes resultados estão em concordância com os parâmetros texturais 

observados, em que, foi também observado a predominância de microporos (Vmic = 

0,0826 cm3 g−1). 

A compreensão acerca do processo de adsorção está profundamente associada 

as características do adsorbato e do adsorvente. Propriedades texturais e químicas do 

adsorvente associado a características físico-químicas (como fonte e tamanho da 

molécula) do adsorbato são os fatores principais em um sistema de adsorção. 

As dimensões da moléculas de atrazina foram estimadas a partir do software 

Engine-Molview v2.4 3D render, em que, foi obtido um diâmetro longitudinal de 

Dlongitudinal = 9,02 Å; e diâmetro médio Dmédio = 8,28 Å. As dimensões da molécula de 

carbendazim também foram estimadas a partir do mesmo software, em que, foi obtido 

Dlongitudinal = 10,08 Å, e Dmédio = 5,0 Å. O tamanho médio de poro (17,6 Å) e 

propriedades micro-mesoporosas do biocarvão ativado da palha de milho podem 

possibilitar a adsorção da molécula de atrazina e de carbendazim, uma vez que, o 

diâmetro médio e longitudinal destes pesticidas é muito menor que o tamanho do poro 

do biocarvão ativado.  

 

 

5.2.7 Microscopia eletrônica de varredura (MEV) e energia dispersiva de raio X 

(EDS) 

 

 

A Figura 5.9 mostra as imagens de microscopia eletrônica para a palha de 

milho não ativada (Fig 5.9-a), palha de milho ativada (Fig 5.9-b), biocarvão ativado 

antes de processo de adsorção (Fig 5.9-c), e biocarvão ativado após processo de 

adsorção com atrazina (Fig 5.9-e). A imagem de MEV para a palha de milho (Fig 5.9-
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a) revelam uma estrutura fibrosa. Na Figura 5.10-b é possível observar a mudança 

estrutural para a palha de milho ativada (PMA) quando comparada a palha de milho 

não ativada (PMNA). Contudo, a mudança não é muito significativa. 

A imagem de MEV para o biocarvão ativado antes da adsorção de atrazina (Fig 

5.9-c) mostram estrutura altamente porosa, com diferentes tamanhos de poros. O 

biocarvão ativado (BA) é poroso, com estrutura muito irregular. Análises de MEV 

para o biocarvão ativado após processo de adsorção (BAD) foram realizadas para 

avaliar a estabilidade e integridade do material após o processo de adsorção com 

atrazina, e ainda foi observado estrutura porosa previamente observada no biocarvão 

ativado. Na região de análise, nenhuma estrutura colapsada foi observada (Fig 5.9-d). 

 

   

  

Figura 5.9 - Imagem de MEV para palha de milho não ativada (a), palha de 

milho ativada (b), biocarvão ativado (c), biocarvão ativado após o processo de 

adsorção (d). 

 

 

 

(a) (b) 

(c) (d) 
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Sych et al. (2012), produziram biocarvão de sabugo de milho ativado com 

diferentes concentrações de ácido fosfórico. Os autores apresentaram imagens de 

MEV dos biocarvões produzidos com H3PO4 nas razões de impregnação de 0, 0,5, 

0,75, 1,0 e 1,25. Pelas imagens de MEV foi possível observar uma estrutura 

grandemente porosa, com poros que diferentes tamanhos e formatos, a qual foi 

crescente de acordo com o aumento da razão de impregnação. Os resultados foram 

similares aos obtidos para o biocarvão ativado de palha de milho produzido nesta 

pesquisa. 

A composição química da palha de milho ativada (PMA) e não ativada 

(PMNA), e do biocarvão antes (BA) e após processo de adsorção com atrazina (BAD) 

é mostrada na Tabela 5.1. As porcentagens de carbono e oxigênio são altas para todos 

os adsorventes, as quais estão relacionadas com a estrutura lignocelulósica da palha de 

milho, e com estruturas aromáticas e grupos alifáticos no biocarvão ativado formado 

durante o processo de pirólise. A presença de fósforo na palha ativada e nos 

biocarvões ativados está relacionada ao processo de ativação da palha de milho com 

ácido fosfórico. Silício, Cálcio, Potássio e Magnésio são minerais normalmente 

encontrados no solo, e por isso, presentes na palha de milho e no biocarvão ativado 

produzido a partir desta biomassa. A quantidade de Cloro para a palha de milho foi 

0,20%, e não foi detectada para palha de milho ativada, e para o biocarvão ativado 

antes da adsorção. Contudo, para o biocarvão após processo de adsorção, pode-se 

observar a maior quantidade deste elemento. A quantidade de Cloro no biocarvão após 

a adsorção pode estar associada a presença deste elemento na água utilizada no 

preparo da solução de atrazina usada na adsorção. Além disso, a atrazina é um 

herbicida organoclorado, e a presença do elemento Cloro na superfície do biocarvão 

também pode estar associado a presença deste pesticida. 

 

Tabela 5.1 - Composição elementar dos adsorventes produzidos (% massa) 

                    Elementos (%)  

Adsorventes C O Si P Ca K Mg Cl 

PMNA 40,54 55,33 0,20 ND* 0,44 0,81 0,65 0,20 

PMA 38,49 54,35 0,23 6,87 ND ND ND ND 

BA 65,3 31,63 1,03 1,31 0,91 ND 0,45 ND 

BAD 69,2 28,25 ND 0,46 0,69 ND ND 0,58 

ND*- Não detectado 
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5.2.8 Espectrometria de Infravermelho com Transformada de Fourier (FTIR) 

 

 

Na Figura 5.10 é apresentado o FTIR da palha de milho não ativada e do 

biocarvão ativado. No espectro FTIR da palha de milho não ativada (Fig 5.10-a), 

banda de absorção IV em 3333 cm-1 relacionada a estiramento O-H pode ser 

observada; Banda IV em 2937 cm-1 está relacionado a ligações C-H em estruturas 

alifáticas; Bandas IV em 1881 cm-1 são relacionadas a estiramento C=O; C-O em 1229 

cm-1 e 1184 cm-1 correspondem a ligações em ésteres, éteres, fenóis, e álcoois 

aromáticos; Estiramento entre 1760-1710 cm-1 estão associados a ligações C=O em 

ácido carboxílicos, ésteres e aldeído, presentes em estruturas da lignina, hemicelulose 

e celulose. Banda em 1450 cm-1 está associada com C=C em aromáticos; Estiramento 

de 1420 a 1020 cm-1 pode estar associado a deformação axial C-O em ácidos 

carboxílicos, ésteres aromáticos, e éteres alifáticos e aromáticos. Banda em 860-800 

cm-1 são relacionadas a deformação C-H fora do plano em aromáticos (GUO & 

BUSTIN 1998; SYCH et al., 2012; HAUDON et al., 2013). 

 

 

Figura 5.10 - FTIR para palha de milho não ativada (a) e biocarvão ativado da 

palha de milho (b). 

 

O espectro FTIR para o biocarvão ativado (Fig 5.10-b) também apresenta 

banda IV em 3333 cm-1, a qual está associada a ligação O-H em estrutura poliméricas, 

contudo, com menor intensidade à observada para a palha de milho, tal fato, está 
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associada a quebra da estrutura polimérica pelo processo de pirólise. Banda em 1564 

cm-1 está associada a C=C em anéis aromáticos formados a partir da remoção de 

lignina e quebra de grupos acetila (Kumar et al., 2009), esta banda não é observada 

para a palha de milho não ativada, e a mudança revela a extensão do processo de 

aromatização; Estiramento em 1361 cm-1 está associado a deformação de estruturas 

CH3, o que pode ser confirmado a partir do desaparecimento da banda em 2937 cm-1 

para o biocarvão ativado relacionado a C-H em estruturas alifática; Estiramento em 

1229 cm-1 pode estar associado a C-O em álcoois, fenóis, éteres e ésteres aromáticos, 

isto também é característico de compostos fosforosos e fosfocarbonáceos presentes em 

biocarvões ativados com ácidos fosfórico (P=O; P-O-C, e P-OOH). A redução 

expressiva da banda em 1184 cm-1 está associada a decomposição de material 

lignocelulósico, o qual, contém grupos funcionais com C-O (PUZIY et al., 2007; 

PUZIY et al., 2005; PUZIY et al., 2003; SOLUM et al., 1995). 

O conhecimento a respeito de grupos funcionais presentes na estrutura de 

superfície do carvão ativado pode fornecer informações acerca do tipo de interação 

intermolecular, bem como da região de ligação. Além disso, a modificação da carga 

superficial residual, em que, alguns grupos funcionais podem se tornar protonados ou 

desprotonados pode ser analisada e o mecanismo de adsorção pode ser avaliado mais 

detalhadamente.   

 

 

5.2.9 pHpcz do biocarvão da palha de milho 

 
 

A Figura 5.11 mostra o pHpcz do biocarvão de palha de milho, onde, pode ser 

visualizado na região do gráfico onde a menor variação de pH é observada.  Assim, o 

pHpcz foi estimado em 5,11. Para condições experimentais, onde pHinicial < pHpcz a 

carga residual na superfície do adsorvente é positiva. Por outro lado, quando pHinicial 

> pHpcz, a superfície é negativamente carregada. Neste sentido, o biocarvão ativado 

de palha de milho apresenta carga superficial residual positiva. 
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Figura 5.11 - Determinação experimental de pHpcz do biocarvão ativado de 

palha de milho. 

 

 

Além da relevância da carga superficial no biocarvão, a investigação sobre o 

efeito do pH sob o adsorbato é igualmente importante em um processo de adsorção. O 

pKa da atrazina apresenta um valor de 1,7, em que, a partir de definição de ionização, 

indica que a quantidade de espécies protonadas e desprotonadas são iguais quando pH 

= pKa. Os nitrogênios presentes nos grupos triazina podem ser altamente protonados 

em pH menores que 3 (ver seção 5.3) levando a formação de outras espécies de 

atrazina. O pKa do fungicida carbendazim possui um valor de 4,2, em que, para pH 

menores que este pKa, uma espécie protonada de carbendazim pode ser formada no 

meio (ver seção 5.5). 

Os valores de pKa da atrazina (1,7) e do carbendazim (4,2), associado ao 

pHpcz (5,11) do biocarvão ativado indicam que, em pH menores que 5,11 ocorre a 

repulsão entre as espécies protonadas de atrazina e carbendazim (NH+) e a superfície 

do biocarvão (carga residual positiva), enquanto para pH maiores que 5,11 a força da 

repulsão é menor, uma vez que as espécies de atrazina e carbendazim positivamente 

carregadas não são mais predominantes no meio. Desta forma, o processo de adsorção 

destes pesticidas no biocarvão ativado de palha de milho pode ser desfavorável em pH 

menores que 5,11. No entanto, a partir dos dados apresentados na seção 5.3 e 5.5, 

observa-se que a adsorção de atrazina e carbendazim em biocarvão ativado de palha de 

milho ocorreu em pH menores que o pHpcz, apresentando significativa capacidade de 

adsorção e alta afinidade entre os pesticidas e o biocarvão ativado de palha de milho. 
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A partir dessas informações é possível propor que outros mecanismos de 

adsorção são predominantes no processo, e que apesar da repulsão entre os pesticidas e 

a superfície do biocarvão provocarem efeitos negativo na adsorção, outros 

mecanismos podem apresentar maior força no processo e direcionar o mecanismo de 

adsorção de atrazina e carbendazim no biocarvão produzido. Os prováveis tipos de 

interação intermolecular que podem ocorrer no processo de adsorção de atrazina e 

carbendazim no biocarvão ativado de palha de milho são abordados mais 

detalhadamente na seção 5.7. 

 

 

5.3 EQUÍLIBRIO DE ADSORÇÃO DE ATRAZINA 

 

 

Os dados experimentais de equilíbrio de adsorção de atrazina em biocarvão 

ativado de palha de milho foram avaliados utilizando os modelos de isoterma de BET, 

Freundlich e Langmuir. Na Tabela 5.2, estão apresentados os valores dos parâmetros, 

função objetivo (OF), coeficiente de determinação (R²) e informação de critério de 

Akaike corrigido (AICc), para os três modelos de isoterma avaliados.  

 

Tabela 5.2 - Valores estimados dos parâmetros dos modelos de isotermas obtidos 

a partir dos dados experimentais de adsorção de atrazina em biocarvão de palha 

de milho 

 

 A partir dos dados apresentados na Tabela 5.2, é possível observar que os 

modelos de BET e Langmuir ajustaram os dados experimentais de equilíbrio mais 

adequadamente em comparação ao modelo de Freundlich, o qual forneceu o menor 

valor de R² e o maior de OF.  

Com base nos valores de OF, R² e AICc obtidos para os modelos de BET e 

Langmuir, observa-se que o modelo de Langmuir descreve mais corretamente os 

Modelo de isoterma Parâmetros  Biocarvão 

 
BET 

OF 0,0251 

R² 0,9874 

AICc -52,11 

 
Freundlich 

OF 0,0373 

R² 0,9836 

AICc -54,73 

 
Langmuir 

OF 0,0253 

R² 0,9874 

AICc -57,38 
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dados experimentais de equilíbrio, sendo que o menor valor de AICc foi observado 

para este modelo (-57,38). Além disso, a partir da isoterma experimental e das análises 

gráficas dos ajustes dos modelos aos dados experimentais, foi possível indicar o 

modelo de Langmuir como o mais adequado para descrever os dados experimentais de 

equilíbrio de adsorção de atrazina em biocarvão ativado de palha de milho.  

Na Figura 5.12 podem ser vistos os dados experimentais de equilíbrio de 

adsorção de atrazina em biocarvão de palha de milho (Fig 5.12-a), os dados de 

variação de pH observados nos experimentos de equilíbrio (Fig 5.12-b), e a isoterma 

simulada e experimental para o sistema investigado atrazina-biocarvão (Fig 5.12-c). A 

isoterma de adsorção mostrou um comportamento favorável, uma vez que, em baixas 

concentrações de fase líquida (Ceq ≈ 3 mg L-1), a capacidade de adsorção do biocarvão 

(qeq ≈ 25 mg    g-1) foi próxima a sua capacidade máxima (qmax ≈ 26,9 mg g-1).  
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Figura 5.12 – Dados experimentais de equilíbrio ● (a), Efeito da variação de pH sob o 

equilíbrio de adsorção ▲ (b), Isoterma experimental e simulada do sistema atrazina-

biocarvão (c), ■ Dados experimentais tratados, — Modelo de isoterma de Langmuir 

(Condições experimentais: Temperatura = 25ºC, Massa de biocarvão = 0,015 a 0,11 

g, pH = 2,9 a 2,2) 
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Deve-se destacar que para os experimentos de adsorção com atrazina, o pH 

inicial foi 6,5, e uma acidificação da solução ocorreu devido ao ácido remanescente 

presente no biocarvão, logo, o pH final para cada experimento de adsorção 

permaneceu entre 2,2 e 2,9, de acordo com a massa de adsorvente utilizada. Processos 

de lavagem não foram efetivos na remoção do ácido ainda contido no biocarvão 

ativado. A variação de pH nos experimentos de adsorção pode ser visualizada na 

Figura 5.12-b.  

É possível observar que a variação dos dados de equilíbrio está relacionada a 

variação do pH dos experimentos, como exemplo, concentrações de equilíbrio a partir 

de 20 mg L-1, apresentaram redução nas capacidades de adsorção (Fig 5.12-a), devido 

ao aumento do pH (2,7-2,9) do meio (Fig 5.12-b). Na Figura 5.12-a, é possível 

observar na região inicial do gráfico, uma variação pronunciada dos dados de 

equilíbrio (Ceq > 5 mg L-1), e na Figura 5.12-b, observa-se variação similar dentro 

desta mesma região (Ceq > 5 mg L-1), logo, os dados de equilíbrio de adsorção de 

atrazina são diretamente afetados pela alteração do pH do meio, ocasionando esta 

variação significativa dos dados de equilíbrio. Esta problemática acerca da flutuação 

de pH levou a avaliação do efeito do pH do meio sob a molécula de atrazina, e 

consequentemente, sob o sistema de adsorção. 

Por este motivo, um diagrama de especiação para a atrazina em função do pH 

foi simulado (Figura 5.13). A atrazina pode ocorrer em nove diferentes espécies de 

acordo com o pH da solução, na Figura 5.13, as quatro espécies predominantes podem 

ser visualizadas, onde, as estruturas químicas correspondentes à cada espécie podem 

ser observadas ao lado de cada Figura. A microespécie 1 é a espécie neutra (Figura 

5.13-a), enquanto, as microespécies 2 (Figura 5.13-b), 3 (Figura 5.13-c), e 4 (Figura 

5.13-d), são protonadas em um de seus nitrogênios dos grupos triazina (NH+). As 

demais espécies ocorrem em concentrações muito baixas.  
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Figura 5.13 - Diagrama de especiação da molécula de atrazina em função do pH; 

(a) Microespécie 1, (b) Microespécie 2, (c) Microespécie 3, (d) Microespécie 4 
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Na Figura 5.13 é possível observar que em pH menor que 3, a porcentagem da 

espécie neutra (microespécie 1) é muito baixa (>10%), enquanto, as espécies 

protonadas (microespécies 2, 3 e 4) são predominantes, com proporções em cerca de 

20 e 65 %. Já em pH maior que 3, há um aumento gradativo da espécie neutra, e a 

diminuição das protonadas. Contudo, deve-se destacar que para pH’s de solução em 

aproximadamente 3, quatro espécies de atrazina podem ocorrer em diferentes 

proporções.  

Os dados de equilíbrio mostrados na Figura 5.12-a, mostram a variabilidade 

dos dados experimentais provocados pela variação do pH do meio. Esta variação pode 

estar relacionada as diferentes espécies de atrazina formadas em meio ácido, as quais, 

podem possuir diferentes tipos de interações com a superfície do biocarvão, e 

consequentemente, diferentes valores de capacidade de adsorção podem ser obtidos. 

Em meios ácidos, a molécula de atrazina é sensivelmente afetada mesmo com 

pequenas variações de pH. Como exemplo, no intervalo de pH de 2,2 a 2,8, a espécie 

neutra de atrazina tem um aumento de proporção de 0,98 a 3,80 %, respectivamente. 

As espécies protonadas também tem suas proporções modificadas em função do pH. 

Deste modo, diferentes espécies de atrazina, com diferentes proporções de acordo com 

o pH do meio, podem se ligar em diferentes regiões do biocarvão, tal aspecto, explica 

a variação dos dados de equilíbrio de adsorção de atrazina em biocarvão ativado da 

palha de milho. 

A carga residual superficial do biocarvão da palha de milho obtida por pHpcz, 

associada à presença de espécies protonadas de atrazina em meio ácido, indicam a 

forte repulsão entre as espécies positivamente carregadas da atrazina (NH+) e a 

superfície positivamente carregada do biocarvão, neste sentido, o mecanismo de 

interação eletrostática é pouco esperado, e a adsorção pode ser orientada 

predominantemente por outros mecanismos de adsorção, como pontes de hidrogênio 

ou interações hidrofóbicas (ver seção 5.7). 

Na Figura 5.12-a, são apresentados todos os dados de equilíbrio obtidos dos 

experimentos, e na Figura 5.12-c, os dados experimentais de equilíbrio foram 

delimitados na região de Ceq ~ 15 mg L-1, para a melhor identificação da região de 

monocamada. A partir dos dados de equilíbrio para o sistema atrazina-biocarvão, uma 

típica isoterma favorável pode ser observada e classificada como perfil de Langmuir  

(Fig. 5.12-c). O perfil da isoterma para o sistema atrazina-biocarvão exibiu uma 

marcante afinidade, e uma clássica curva L2 foi observada (o qual, pode 
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predominantemente ocorrer para soluções com baixas concentrações em sistemas de 

adsorção). Portanto, baseado nas características experimentais da isoterma (Fig. 5.12-

c), o modelo de Langmuir foi selecionado para descrever os dados experimentais, 

enquanto, os parâmetros estimados do modelo obtidos do ajuste aos dados 

experimentais de equilíbrio foram: qmax = 26,898 (mg g-1), e KL = 4,287 (L mg-1).  

Complementarmente, a análise estatística dos dados de equilíbrio apresentados 

na Figura 5.12-c, forneceram valores do coeficiente de determinação (R²) de 0,9874, 

função objetivo (OF) de 0,0253 e AICc de -57,38 (ver Tabela 5.2). Estes valores, 

juntamente com interpretação gráfica, indicam concomitantemente que a isoterma de 

Langmuir tem a melhor representação dos dados de equilíbrio. Adicionalmente, 

baseado na área superficial específica do biocarvão (SBET = 158 m² g-1), e no diâmetro 

médio da molécula de atrazina (Dmédio = 8,3 Å), a facilidade de adsorção de atrazina 

pelo biocarvão é sugerida, onde, a adsorção ocorre com a formação de monocamada, 

logo, a isoterma de Langmuir é capaz de descrever adequadamente os dados obtidos 

nas condições investigadas. 

Alguns estudos reportaram a adsorção de atrazina em carvão ativado e 

avaliaram concernente a isoterma de Langmuir para descrever os dados de equilíbrio 

no sistema de adsorção. Gupta et al. (2011) avaliaram a adsorção de atrazina em 

carvão ativado produzido de resíduos de pneus. Os autores verificaram que o carvão 

ativado apresentou altos valores de capacidade máxima de adsorção (qmax = 100 mg g-

1) e constante de afinidade (KL = 5,00 L mg-1) em temperatura similar a utilizada nesta 

pesquisa (25 ºC). 

Zhao et al. (2013) estudaram a adsorção de atrazina em biocarvão produzido de 

palha de milho, e obtiveram qmax de 7,8 mg g-1 e KL de 0,618 L mg-1. Yang et al. 

(2018) realizaram a adsorção de fosfato em biocarvão produzido de resíduos de lodo 

ativado, e obtiveram KL de 3,02 L mg-1, e qmax de 111 mg g-1. 

Os valores alcançados neste trabalho para o sistema atrazina-biocarvão, foram 

em sua maioria, diferentes dos observados na literatura referenciada. Contudo, os 

dados de equilíbrio mostraram resultados promissores na remoção de atrazina de 

sistema aquoso a partir da adsorção em biocarvão da palha de milho, com uma ótima 

afinidade adsorbato-adsorvente.  

O conhecimento acerca da cinética de adsorção é também um fator essencial 

para classificar um sistema como favorável e o adsorvente como viável. Neste sentido, 
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análises das cinéticas experimentais foram realizadas utilizando modelagem 

matemática.  

 

 

5.4 CINÉTICA DE ADSORÇÃO DE ATRAZINA 

 

Os dados experimentais cinéticos de adsorção de atrazina em biocarvão ativado 

de palha de milho, foram avaliados utilizando os modelos de adsorção na superfície, 

difusão no filme líquido e difusão intrapartícula para a identificação do mecanismo de 

transferência de massa que representa o processo de adsorção.  

Na Tabela 5.3 são apresentados os valores dos parâmetros de cada modelo para 

as concentrações de 10, 20 e 30 mg L-1. As soluções de atrazina foram preparadas nas 

concentrações de 10, 20 e 30 mg L-1, sendo que estas soluções foram analisadas por 

HPLC para a determinação das concentrações reais, as quais foram 14,5, 22,7 e 31,2 

mg L-1. 

  

Tabela 5.3 - Valores estimados dos parâmetros dos modelos cinéticos para dados 

experimentais de adsorção da atrazina em biocarvão ativado de palha de milho 

Modelo Parâmetros 
Concentração (mg L

-1
) 

14,5 22,7 31,2 

Adsorção na superfície 

Kads (L mg-1 min-1) 5,84 x 10-4 2,79 x 10-4 1,77 x 10-4 

R² 0,9634 0,9880 0,9564 

OF 0,6459 0,0714 0,1195 

Difusão no filme líquido 

Kf (min-1) 13,34 8,26 5,39 

R² 0,9898 0,9757 0,9391 

OF 0,1151 0,3136 0,2430 

 

Difusão intrapartícula 

Def (cm² min-1) 9,49 x10-8 1,30 x 10-7 1,51 x 10-7 

R² 0,9737 0,9956 0,9750 

OF 0,5441 0,0303 0,0216 

 

 

Analisando os valores de R² e de OF dos modelos estudados (Tabela 5.3), o 

modelo de difusão intrapartícula mostrou melhor ajuste para os dados cinéticos de 

adsorção de atrazina obtidos nas concentrações de 22,7 e 31,2 mg L-1, enquanto para a 

para a cinética de 14,5 mg L-1, o modelo de difusão no filme líquido apresentou o 

melhor ajuste.  
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De acordo com às características porosas do biocarvão ativado de palha de 

milho e à alta agitação utilizada nos experimentos de adsorção de atrazina, o 

mecanismo de adsorção na superfície e difusão no filme, como etapas limitantes da 

transferência de massa são pouco esperados. 

As dimensões moleculares da atrazina (Dlong = 9,02 Å; Dmédio = 8,28 Å), 

associados as propriedades texturais do biocarvão de palha de milho (SBET =158 m² g-

1; VP = 0,0960 cm³ g-1; dp = 17,6 Å), onde, a predominância de microporos foi 

observada, indicam a grande possibilidade da difusão intrapartícula ser a etapa 

limitante de transferência de massa do processo de adsorção de atrazina em biocarvão 

ativado de palha de milho, uma vez que a molécula de atrazina é capaz de penetrar nos 

poros do biocarvão ativado. Além disso, os resultados de análises morfológicas do 

biocarvão ativado fortalecem o mecanismo de difusão intrapartícula como a etapa 

limitante de transferência de massa do processo de adsorção estudado. 

Complementarmente, alguns trabalhos (MARIN et al., 2014; CHANG et al., 

2005) têm reportado que difusão intrapartícula é a etapa limitante na transferência de 

massa em processos de adsorção em sólidos porosos. Diante disso, o modelo de 

difusão intrapartícula foi selecionado para auxiliar a explicar os dados experimentais 

cinéticos de adsorção de atrazina em biocarvão ativado de palha de milho. 

A Figura 5.14 mostra a cinética experimental e simulada do sistema atrazina-

biocarvão com modelo de difusão intrapartícula, em três diferentes concentrações 

iniciais (14,5, 22,7 e 31,2 mg L-1). Em todas as condições experimentais, o tempo de 

equilíbrio foi alcançado aproximadamente em 600 minutos. Para confirmar esta 

informação, teste de Tukey foi aplicado, e não foi observada diferença significativa (p 

< 0,05) entre as capacidades de adsorção médias, indicando um tempo de equilíbrio 

muito próximo para todas as concentrações de atrazina. O perfil cinético é similar para 

as três condições experimentais, e as porcentagens de remoção de atrazina foram de 

95, 75 e 48 %, para as concentrações de 14,5, 22,7 e 31,2 mg L-1, respectivamente. 
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Figura 5.14 - Cinética de adsorção (■) e dados de modelagem (—) da atrazina em 

biocarvão da palha de milho nas concentrações de 14,5 mg L-1 (a); 22,7 mg L-1 

(b); 31,2 mg L-1 (c) 
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Os experimentos cinéticos de adsorção para as três concentrações de atrazina 

foram conduzidos com pH inicial de 6,5. No entanto, a acidificação das soluções 

ocorreu devido ao ácido residual contido na estrutura mais interna do biocarvão, 

assim, o pH final obtido no ponto de equilíbrio para as cinéticas de 14,5, 22,7 e 31,2 

mg L-1, foram de 2,56, 2,53 e 2,58, respectivamente.  

De maneira análoga a apresentada na seção 5.3, as flutuações em alguns 

valores de capacidade de adsorção de atrazina observadas para as três cinéticas podem 

estar relacionadas as diferentes espécies de atrazina formadas em meio ácido, as quais, 

podem apresentar diferentes interações com a superfície do biocarvão, provocando 

alterações nos valores de capacidade de adsorção.    

Na Tabela 5.3 os parâmetros cinéticos estão apresentados paras as três 

concentrações de atrazina. A partir da intepretação gráfica e analisando os parâmetros 

R² e OF, o bom ajuste para todas as concentrações de atrazina podem ser observados. 

Os parâmetros ajustados do modelo cinético (Def) exibiram um crescimento 

linear com o aumento da concentração inicial de atrazina (Tabela 5.3). A concentração 

inicial da fase líquida afeta consideravelmente à resistência a difusão intrapartícula, 

em que, a difusividade normalmente aumenta com o aumento da concentração 

(BORBA, 2006). Isto se deve principalmente à variação do calor de adsorção que 

ocorre na superfície do adsorvente. Quando baixas concentrações de fase líquida são 

utilizadas, um menor número de moléculas do adsorbato estará em contato com a 

superfície do adsorvente, e ocuparão preferencialmente, os sítios mais energéticos, 

onde, estas moléculas adsorvidas estarão praticamente imóveis. Com o aumento da 

concentração da fase líquida, mais moléculas de adsorbato estarão em contato com a 

superfície do adsorvente, no entanto, uma vez que os sítios mais energéticos estarão 

ocupados, estas moléculas passarão a ocupar os sítios de menor energia, formando 

ligações químicas mais fracas entre o adsorbato e adsorvente. Uma vez que a força de 

ligação é menor, estas moléculas difundirão em uma taxa mais rápida do que as 

moléculas fortemente ligadas aos sítios de maior energia. Logo, o aumento da difusão 

na superfície se deve ao aumento da concentração de moléculas nesta superfície, em 

que, se torna maior conforme o aumento da concentração inicial da fase líquida (KO et 

al., 2005).  

Baup et al. (2000) avaliaram o mecanismo de difusão intrapartícula da atrazina 

em carvão ativado granular pelo método HSDM, e um valor de Def
 de 3,0 x 10-8 cm² 

min-1 foi alcançado. Além disso, os autores também avaliaram a adsorção de 
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bromoxinil e diuron, e obtiveram Def de 2,4 x 10-8 e 3,9 x 10-8 cm² min-1, 

respectivamente. Traegner & Suidan (1989) obtiveram Def de 1,15 x 10-6 cm² min-1, 

para adsorção de para-nitrofenol em carvão.  

Os valores de Def encontrados nesta pesquisa para a adsorção de atrazina são de 

ordem de grandeza muito próximas ao observados na literatura. Valores de Def para a 

adsorção de atrazina em biocarvão da palha de milho não foram encontrados.  

 

 

5.5 EQUILÍBRIO DE ADSORÇÃO DO CARBENDAZIM 

 

 

Para a avaliação dos dados experimentais de equilíbrio de adsorção do 

carbendazim em biocarvão ativado de palha de milho, utilizou-se o modelo de 

isoterma de Langmuir. A partir da classificação de isotermas proposta por Giles et al. 

(1960) para sistemas de adsorção líquido-sólido, é possível identificar o modelo que 

descreverá adequadamente o conjunto de dados experimentais de equilíbrio (ver seção 

3.3.3). A isoterma experimental obtida da adsorção do carbendazim em biocarvão 

ativado apresentou fortíssimo perfil de Langmuir, neste sentido, em função do formato 

da isoterma experimental, não é necessário a aplicação de outros modelos de isoterma, 

como BET e Freundlich para o ajuste dos dados experimentais de equilíbrio de 

adsorção.  

Na Figura 5.15 são apresentados, os dados experimentais de equilíbrio de 

adsorção de carbendazim em biocarvão de palha de milho (Fig 5.15-a), os dados de 

variação de pH observados nos experimentos de equilíbrio (Fig 5.15-b), e a isoterma 

simulada e experimental para o sistema investigado carbendazim-biocarvão (Fig 5.15-

c). A isoterma de adsorção mostrou um comportamento muito favorável, apresentando 

capacidade de adsorção (qeq ≈ 39 mg g-1) próxima a capacidade máxima (qmax ≈ 39,73 

mg g-1), mesmo em baixas concentrações de fase líquida (Ceq ≈ 2,5 mg L-1). 
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Figura 5.15 - Dados experimentais de equilíbrio ● (a), Efeito da variação de pH 

sob o equilíbrio de adsorção ▲ (b), Isoterma experimental e simulada do sistema 

carbendazim-biocarvão (c), ■ Dados experimentais tratados, — Modelo de 

isoterma de Langmuir (Condições experimentais: Temperatura = 25ºC, Massa de 

biocarvão = 0,0087 a 0,058 g, pH = 5,6 a 4,7) 
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Para os experimentos de equilíbrio de adsorção do carbendazim em biocarvão 

da palha de milho, o pH inicial foi 6,08. No entanto, o pH final de cada experimento 

esteve entre 4,7 e 5,6, de acordo com a massa de biocarvão utilizada. A variação de pH 

nos experimentos de adsorção pode ser visualizada na Figura 5.15-b. A acidificação da 

solução ocorreu devido ao ácido remanescente presente na estrutura mais interna do 

biocarvão.   

Do mesmo modo, que os dados de equilíbrio da atrazina foram afetados pela 

variação do pH do meio, as variações observadas nos dados de equilíbrio do 

carbendazim, também estão fortemente relacionadas a variação do pH dos 

experimentos, como exemplo, concentrações de equilíbrio a partir de 12,5 mg L-1, 

apresentaram redução nas capacidades de adsorção (Fig 5.15-a), devido ao aumento do 

pH (5,4-5,6) do meio (Fig 5.15-b). As flutuações das capacidades de adsorção 

observadas para concentrações de equilíbrio inferiores a 10 mg L-1, também estão 

relacionadas as variações de pH do meio. Deste modo, um diagrama de especiação 

para o carbendazim em função do pH foi simulado, afim de avaliar o efeito do pH do 

meio sob a molécula de carbendazim e sob o sistema de adsorção.  

Na Figura 5.16 é apresentado o diagrama de espécies do carbendazim em 

função do pH do meio. O carbendazim ocorre em cinco diferentes espécies de acordo 

com o pH. Na Figura 5.16 estão apresentadas as quatro espécies majoritárias, onde as 

estruturas químicas correspondentes à cada espécie podem ser observadas ao lado de 

cada figura. A microespécie 1 é a espécie neutra (Figura 5.16-a). A microespécie 2 

(Figura 5.16-b) é protonada em um grupo nitrogenado (NH+), enquanto, as 

microespécies 3 e 4 (Figura 5.16-c,d) são desprotonadas em um de seus nitrogênios 

(N-).  
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Figura 5.16 - Diagrama de especiação da molécula de carbendazim em função do 

pH; (a) Microespécie 1, (b) Microespécie 2, (c) Microespécie 3, (d) Microespécie 4. 
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De acordo com a variação de pH observado nos experimentos de adsorção 

(4,7-5,6), e o conhecimento a respeito das espécies de carbendazim formadas em 

diferentes pH’s, é possível observar que apenas duas espécies ocorrem na faixa ácida 

de pH, sendo, a espécie neutra e uma espécie protonada. Adicionalmente, observa-se 

que no ponto em que o pKa do carbendazim (4,2) é igual ao pH da solução, há igual 

quantidade de espécie neutra e de espécie protonada (50%). E logo após, a quantidade 

da espécie neutra aumenta gradualmente, até alcançar sua totalidade em pH = 7. No 

pH inicial dos experimentos de adsorção (6,08), a espécie neutra é a predominante 

(~100%). No entanto, conforme observado na Figura 5.16, a molécula de carbendazim 

é sensivelmente afetada, mesmo com pequenas variações de pH de solução. No 

intervalo de pH de 4,6 a 4,8, a porcentagem da espécie neutra de carbendazim aumenta 

de 67,7 para 76,9%, enquanto, a espécie protonada diminui sua proporção de 32,3 para 

23,0% para este mesmo intervalo de pH. No intervalo de pH de 5,0 a 5,8, a espécie 

neutra aumenta sua proporção de 84 para 97%, e a espécie protonada, diminui de 10,6 

para 2,9%. 

Analisando concomitantemente as Figuras 5.15-a e 5.15-b, é possível propor 

que, a modificação nas proporções das espécies de carbendazim em função do pH do 

sistema carbendazim-biocarvão, são refletidas na variação dos dados experimentais de 

equilíbrio. As duas espécies de carbendazim presentes em meio ácido, podem 

apresentar diferentes tipos e regiões de interações eletrostáticas com a superfície do 

biocarvão, e em virtude disso, diferentes valores de capacidade de adsorção foram 

obtidos. 

As caracterizações do biocarvão ativado de palha de milho a partir de pHpcz e 

FTIR (ver seções 5.2.8 e 5.2.9), mostraram a carga residual superficial positiva e a 

presença de grupamentos aromáticos na superfície do biocarvão. A provável repulsão 

entre as espécies protonadas de carbendazim e a superfície positivamente carregada do 

biocarvão ativado, indica a ausência de interações eletrostáticas, e a predominância de 

mecanismos de adsorção, como pontes de hidrogênio e interações hidrofóbicas (ver 

seção 5.7). 

Na Figura 5.15-a, são apresentados todos os dados de equilíbrio obtidos dos 

experimentos, e na Figura 5.15-c, os dados experimentais de equilíbrio foram 

delimitados na região de Ceq ~ 9 mg L-1, para a identificação da região de 

monocamada. 



 

 

105 

A isoterma de equilíbrio para o sistema carbendazim-biocarvão apresenta um 

perfil de Langmuir (Fig 5.15-c), com ótima afinidade e classificação da curva como 

tipo L2. Os parâmetros estimados do modelo de Langmuir obtidos do ajuste aos dados 

experimentais de equilíbrio foram: qmax = 39,73 (mg g-1), e KL = 5,90 (L mg-1).  

A análise estatística do ajuste do modelo de Langmuir aos dados 

experimentais, mostraram valores de coeficiente de determinação (R²) de 0,9857, e 

função objetivo (OF) de 0,0418. Estes dados, associados a análise gráfica foram 

determinantes na indicação da isoterma de Langmuir como a melhor representação dos 

dados de equilíbrio de adsorção de carbendazim em biocarvão da palha de milho.  

Alguns estudos reportaram a adsorção de carbendazim em diferentes materiais, 

no entanto, pouquíssimos estudos relataram a adsorção de carbendazim em carvão 

ativado. Giry et al. (2001) realizaram a adsorção de carbendazim em carvão ativado, 

argila e biocarvão de madeira, e utilizaram a isoterma de Langmuir para descrever os 

dados de equilíbrio para os sistemas de adsorção avaliados. Os autores encontraram 

valores de qmax e KL de 429 mg g-1 e 1,3 L mg-1 para o carvão ativado, 10 mg g-1 e 1,7 

L mg-1 para o biocarvão de madeira, e 31 mg g-1 e 0,4 L mg-1 para a argila.  

Estudos de adsorção de carbendazim em biocarvão de palha de milho não 

foram encontrados. Os dados de equilíbrio para o sistema carbendazim-biocarvão da 

palha de milho, mostraram ótimo resultados na remoção de carbendazim de meios 

aquosos, com uma alta afinidade adsorbato-adsorvente. Estudos de equilíbrio e 

cinéticos são primordiais na investigação do mecanismo de adsorção visando a 

ampliação da escala operacional. 

 

 

5.6 CINÉTICA DE ADSORÇÃO DO CARBENDAZIM 

 
 

Os dados experimentais cinéticos de adsorção de carbendazim em biocarvão 

ativado de palha de milho, foram avaliados utilizando os modelos de adsorção na 

superfície, difusão no filme líquido e difusão intrapartícula para a identificação do 

mecanismo de transferência de massa que representa o processo de adsorção.  

Na Tabela 5.4 são apresentados os valores dos parâmetros de cada modelo para 

as concentrações de 10, 20 e 30 mg L-1. As soluções de carbendazim foram preparadas 

nas concentrações de 10, 20 e 30 mg L-1, em que, de forma similar a realizada para a 
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atrazina, as concentrações reais destas soluções foram aferidas a partir de análises por 

HPLC, sendo que as concentrações reais das soluções foram 6,4, 14,6 e 27,4 mg L-1. 

  

Tabela 5.4 - Valores estimados dos parâmetros dos modelos cinéticos para dados 

experimentais de adsorção da carbendazim em biocarvão ativado de palha de 

milho 

Modelo Parâmetros 
Concentração (mg L

-1
) 

6,4 14,6 27,4 

Adsorção na superfície 

Kads (L mg-1 min-1) 5,70 x 10-4 2,66 x 10-4 2,18 x 10-4 

R² 0,9830 0,9923 0,9926 

OF 1,3165 0,2833 0,0981 

Difusão no filme líquido 

Kf (min-1) 32,70 11,13 6,89 

R² 0,9872 0,9989 0,9767 

OF 1,2671 0,0942 0,7854 

 

Difusão intrapartícula 

Def (cm² min-1) 2,74 x 10-8 5,13 x 10-8 1,28 x 10-7 

R² 0,9656 0,9905 0,9926 

OF 0,4172 0,2377 0,1424 

 

 

A partir dos dados de R² e OF (Tabela 5.4), o modelo de difusão intrapartícula 

descreveu mais corretamente os dados experimentais da cinética de 6,4 mg L-1, sendo 

que o menor OF foi obtido para este modelo (0,4172). Para os dados cinéticos obtidos 

na concentração de 14,6 mg L-1, o modelo que melhor descreveu os dados 

experimentais foi o de difusão no filme líquido. E para a cinética de 27,4 mg L-1, o 

modelo de adsorção na superfície apresentou o melhor ajuste dos dados experimentais.  

Observando-se os dados da Tabela 5.4, é possível notar que os três modelos 

cinéticos estudados apresentaram ajustes adequados aos dados experimentais, no 

entanto, a partir das características do adsorvente, da natureza do adsorbato e das 

condições operacionais utilizadas nos experimentos cinéticos, o mecanismo de 

transferência de massa que verdadeiramente representa o processo de adsorção pode 

ser identificado. 

Considerando às características porosas do biocarvão ativado de palha de milho 

e à alta agitação utilizada nos experimentos de adsorção de carbendazim, o mecanismo 

de adsorção na superfície e difusão no filme líquido, como etapa limitante da 

transferência de massa é pouquíssimo esperado. Complementarmente, a adsorção na 

superfície é comumente encontrada para sólidos não-porosos.  
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As dimensões moleculares do carbendazim (Dlong = 10,08 Å, e Dmédio = 5,0 Å), 

associadas as propriedades texturais e morfológicas do biocarvão de palha de milho 

(SBET = 158 m² g-1; VP = 0,0960 cm³ g-1; dp = 17,6 Å), tornam o mecanismo de difusão 

intrapartícula consistente. Neste sentido, o modelo de difusão intrapartícula foi 

selecionado para auxiliar a explicar os dados experimentais cinéticos de adsorção de 

carbendazim em biocarvão ativado de palha de milho. Trabalhos que avaliaram o 

mecanismo de difusão intrapartícula do carbendazim em biocarvão de palha de milho 

não foram encontrados. 

A Figura 5.17 mostra a cinética experimental e simulada do sistema 

carbendazim-biocarvão com modelo de difusão intrapartícula, em três diferentes 

concentrações iniciais (6,4, 14,6 e 27,4 mg L-1). Para as cinéticas de 6,4 e 14,6 mg L-1, 

o tempo de equilíbrio ocorre em aproximadamente 600 minutos, contudo, para a 

cinética de 27,4 mg L-1, o equilíbrio foi alcançado em aproximadamente 900 minutos. 

Giry et al. (2001), observaram um tempo de equilíbrio de aproximadamente 300 

minutos na adsorção de carbendazim em biocarvão de madeira. O perfil cinético é 

similar para as três condições experimentais investigadas, e as porcentagens de 

remoção de carbendazim foram de 98,5, 99,5, e 76% para as concentrações de 6,4, 

14,6 e 27,4 mg L-1, respectivamente. 
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Figura 5.17 - Cinética de adsorção (■) e dados de modelagem (—) do 

carbendazim em biocarvão da palha de milho nas concentrações de 6,4 mg L-1 

(a); 14,6 mg L-1 (b); 27,4 mg L-1 (c). 
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A adsorção de carbendazim em biocarvão ativado de palha de milho foi maior 

do que a observada para a atrazina utilizando soluções iniciais com concentrações 

similares. A molécula de carbendazim possui diâmetro médio inferior (5,0 Å) ao 

observado para a atrazina, isto pode favorecer o acesso deste fungicida aos sítios do 

biocarvão. Além disso, em pH ácido, apenas uma espécie de carbendazim é formada, 

enquanto para a atrazina, quatros espécies são formadas. Desta forma, a 

competitividade das espécies de atrazina pelos sítios disponíveis do biocarvão pode ser 

bem maior do que para o carbendazim, e neste sentido, o carbendazim pode ser 

adsorvido mais facilmente e mais intensamente. 

De maneira análoga aos coeficientes de difusão efetiva (Def) para a atrazina, os 

valores de Def para o carbendazim também apresentaram comportamento crescente de 

acordo com a concentração inicial de fase líquida (ver seção 5.4). Para baixas 

concentrações de fase líquida, as moléculas de adsorbato se conectam fortemente aos 

sítios de maior energia do adsorvente, onde, estas moléculas difundem mais 

lentamente. Para maiores concentrações de fase líquida, os sítios menos energéticos do 

adsorvente agora passam a ser ocupados pelas moléculas de adsorbato, uma vez que, 

os sítios mais energéticos já estarão preenchidos. Estas moléculas de adsorbato estarão 

fracamente ligadas aos sítios de menor energia e difundirão mais rapidamente no 

adsorvente (KO et al., 2005). Logo, o perfil crescente dos valores de Def do 

carbendazim em função do aumento da concentração de fase líquida é o esperado. 

Os valores de Def para a atrazina foram 9,48 x 10-8, 1,30 x 10-7 e 1,51 x 10-7 cm² 

min-1, nas concentrações iniciais de 14,5, 22,7 e 31,2 mg L-1, respectivamente, 

enquanto, para o carbendazim foram 2,57 x 10-8, 4,84 x 10-8 e 1,11 x 10-7 cm² min-1, 

para as concentrações iniciais de 6,4, 14,6 e 27,4 mg L-1. Para ambos os pesticidas, os 

valores de Def foram crescentes de acordo com a concentração inicial da solução. Os 

valores de Def para a atrazina foram superiores aos obtidos para o carbendazim. 

Fatores como, natureza química, massa e diâmetro molecular da atrazina e do 

carbendazim, associados às diferentes espécies destes compostos formadas em meio 

ácido e à carga superficial do biocarvão de palha de milho, tornam compreensível que 

exista diferença entre os valores de Def obtidos para os pesticidas estudados nesta 

pesquisa.   

A partir dos dados de adsorção de atrazina e carbendazim no biocarvão de 

palha de milho é possível apontar o potencial deste material na remoção de pesticidas 

de meios aquosos. Adicionalmente, os resultados da modelagem e simulação em 
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diferentes concentrações de atrazina e carbendazim em solução aquosas, mostraram 

ajustes adequados, o que pode permitir o aumento da eficiência do processo de 

adsorção. A aplicação de uma modelagem matemática aos dados experimentais 

associados ao processo de simulação, utilizando modelo de difusão intrapartícula foi 

determinante para avaliar o mecanismo de adsorção envolvido. A investigação sobre o 

mecanismo de adsorção é importante para a melhoria da eficiência em sistema de 

adsorção, para sistema batelada, bem como coluna de leito-fixo. Além disso, a 

modelagem matemática e simulação de processos é muito importante para melhorar as 

características dos adsorventes e tornar possível o aumento da escala de processo 

(SCHEUFELE et al., 2016; MARIN et al., 2014).  

 

 

5.7 PROVÁVEIS MECANISMOS DE ADSORÇÃO DE ATRAZINA E 

CARBENDAZIM EM BIOCARVÃO ATIVADO DE PALHA DE MILHO 

 

 

Mecanismos de adsorção de um sistema são direcionados pelas interações 

intermoleculares entre adsorvente e adsorbato. Mecanismos de adsorção de moléculas 

orgânicas em biocarvões, envolvem principalmente, interações eletrostáticas, efeitos 

receptores e doadores de elétrons, pontes de hidrogênio (ZHU et al., 2015; CHEN et 

al., 2008; WANG et al., 2006), além de interações hidrofóbicas, características da 

interação entre compostos apolares e o biocarvão (SUN et al., 2011). Tais mecanismos 

são direcionados pelas características do adsorvente e pela natureza do adsorbato.  

Compostos polares podem ser adsorvidos a partir de interações do tipo pontes 

de hidrogênio entre o composto e as regiões contendo O - presentes na superfície do 

biocarvão, enquanto, compostos apolares podem acessar os sítios hidrofóbicos da 

superfície do biocarvão e se conectar a eles por meio de forças de Van der Waals. A 

molécula de atrazina possui caráter pouco polar, e pode agir como um doador ou 

receptor de elétrons tipo π, enquanto, o biocarvão de palha de milho apresenta 

características apolares devido ao grande teor carbônico, à perda de O- e H- dos 

grupos funcionais orgânicos constituintes do material, e ao crescimento da 

aromaticidade, reveladas pela técnica de FT-IR. Neste sentido, interações do tipo 

pontes de hidrogênio podem ser um importante mecanismo de adsorção entre a 

atrazina e o biocarvão, contudo, regiões mais apolares da atrazina podem apresentar 

interações hidrofóbicas com o biocarvão de palha de milho (FLORES et al., 2009; 

SUN et al., 2010B; XING et al., 1996; HAO et al., 2013).  
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Estudos relacionados ao mecanismo de adsorção de carbendazim em 

biocarvões são escassos, e desta forma, informações acerca destes mecanismos ainda 

estão em construção. No entanto, algumas características físico-químicas do 

carbendazim são similares à atrazina, sendo também uma base orgânica fraca e pouco 

polar. Estes aspectos, associados às informações acerca dos grupos funcionais 

orgânicos presentes na superfície do biocarvão de palha de milho, sugerem interações 

do tipo pontes de hidrogênio e interações hidrofóbicas como importantes mecanismos 

de adsorção deste pesticida em biocarvão de palha de milho. 

A interação eletrostática entre os pesticidas atrazina e carbendazim e o 

biocarvão ativado de palha de milho é outro provável mecanismo de adsorção, no 

entanto, devido ao efeito repulsivo entre as moléculas protonadas dos pesticidas 

formadas em meio ácido, e a superfície do biocarvão, a qual apresenta carga 

superficial residual positiva, é possível que a participação deste mecanismo no 

processo de adsorção seja pequena. O biocarvão de palha de milho pode não 

apresentar uma distribuição homogênea das cargas em sua superfície, neste sentido, 

regiões com considerável densidade de cargas negativas também podem estar 

presentes, além das regiões com cargas positivas. 

A superfície do biocarvão de palha de milho pode apresentar regiões 

negativamente carregadas, podendo conter grupos como, COO-, CO- e OH-, conforme 

demonstrado pelas técnicas de FT-IR, o que pode facilitar a atração de compostos 

orgânicos positivamente carregados. A atrazina e o carbendazim são compostos 

orgânicos ionizáveis, e podem existir como espécies neutra (NH0) e espécies 

catiônicas (NH+) sob diferentes valores de pH. O processo de adsorção da atrazina e 

carbendazim em biocarvão da palha de milho foi inicialmente conduzido em pH 

próximos a neutralidade, no entanto, durante os experimentos, ocorreu a acidificação 

do meio aquoso devido ao ácido ainda presente na estrutura mais interna do material, o 

que não pôde ser resolvido por processos de lavagem. A adsorção de atrazina e 

carbendazim em biocarvão ativado de palha de milho foi intensa em baixos pH de 

solução, o que pode indicar interação eletrostática entre o NH+ da molécula de atrazina 

e de carbendazim formadas em meio ácido, e as regiões contendo grupos 

negativamente carregados na superfície do biocarvão. 

A identificação do mecanismo de adsorção é um processo complexo, uma vez 

que vários tipos de interações intermoleculares podem acontecer entre o adsorvente e o 

adsorbato. Além disso, os mecanismos são diretamente afetados por alterações das 
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condições experimentais, como, a alteração do pH da solução, logo, diversos 

mecanismos de adsorção podem ocorrer durante o processo. Neste sentido, a adsorção 

de atrazina e carbendazim em biocarvão de palha de milho pode ser 

predominantemente orientada a partir de interações hidrofóbicas (Forças de Van der 

Waals) entre regiões apolares das moléculas de atrazina e carbendazim e os sítios 

hidrofóbicos do biocarvão; e por pontes de hidrogênio entre a frações polares da 

atrazina e carbendazim, e a apolar do biocarvão de palha de milho. Além disso, 

interações eletrostáticas entre os cátions da atrazina e do carbendazim formados em 

meio ácido e os ânions presentes em algumas regiões da superfície do biocarvão 

podem ocorrer. 

 

 

5.8 ANÁLISE DE FLUORESCÊNCIA DE RAIO X POR REFLEXÃO 

TOTAL (SR-TXRF)  
 

 

Análises de SR-TXRF foram realizadas paras as frações líquidas obtidas do 

processo de adsorção com biocarvão ativado de palha de milho. Amostras de atrazina 

e carbendazim foram analisadas, em que, para as análises foram utilizadas amostras 

obtidas dos experimentos de equilíbrio em sistema fechado e batelada realizados com 

as maiores massas de biocarvão ativado (0,11 e 0,058 g). Análises de SR-TXRF das 

amostras das soluções dos pesticidas antes do processo de adsorção também foram 

feitas.  

Na Tabela 5.5 estão apresentados os resultados com os principais elementos 

detectados nas amostras de atrazina e carbendazim por SR-TXRF antes e após o 

processo de adsorção com biocarvão ativado de palha de milho. 

 

Tabela 5.5 - Composição elementar das frações líquidas obtidas antes e após 

processo de adsorção com biocarvão ativado de palha de milho  

 

Elementos 

AI  

(mg L-1) 

AD  

(mg L-1) 

CI  

(mg L-1) 

CD  

(mg L-1) 

Cálcio 0,378 0,875 0,276 1,991 

Potássio 0,356 2,250 0,163 0,329 

Fósforo 0,923 1,883 0,472 ND 

Cloro 0,944 0,447 0,164 ND 

AI: Amostra da solução inicial de atrazina; AD: Amostra de atrazina após a adsorção; CI: 

Amostra da solução inicial de carbendazim; CD: Amostra da solução de carbendazim após a 
adsorção; ND: Não detectado. 
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 A partir dos dados da Tabela 5.5, é possível observar que a solução de atrazina 

antes do processo de adsorção (AI) com biocarvão ativado de palha de milho, 

apresentou teores de cálcio, potássio e fósforo inferiores aos observados após o 

processo de adsorção (AD), no entanto, esse aumento não foi elevado. Dentre estes 

elementos, o potássio apresentou o maior aumento para a amostra de atrazina após a 

adsorção (2,250 mg L-1). Análise de EDX do biocarvão ativado revelou a presença de 

cálcio na estrutura do adsorvente (Tabela 5.1), enquanto a análise de SR-TXRF para 

amostra de atrazina obtida após a adsorção com biocarvão ativado indicou o aumento 

da concentração de cálcio na fase líquida. Os aumentos nos teores de potássio e cálcio 

para as amostras após o processo de adsorção, pode estar associado ao contato da fase 

líquida com o biocarvão ativado de palha de milho, bem como ao cálcio e potássio 

presentes na água utilizado no preparo das soluções de atrazina. 

O elemento fósforo deve ser analisado cautelosamente pela técnica SR-TXRF, 

uma vez que o fósforo possui o número atômico mínimo permitido pelo método 

(Z=15), em que, sobreposições de linhas espectrais podem ocorrer em situações de 

baixa concentração deste elemento, prejudicando a confiabilidade da medida. É 

possível observar que a concentração de fósforo na amostra de atrazina obtida após a 

adsorção com biocarvão aumentou (1,883 mg L-1), isto está associado a presença 

residual do ativante H3PO4, utilizado na ativação da biomassa palha de milho para a 

produção do biocarvão. Além disso, a presença de cloro também foi detectada (0,944 

mg L-1) e pode estar relacionada ao cloro presente na estrutura da atrazina, bem como 

ao cloro presente na água destilada utilizada no preparo das soluções de atrazina. A 

concentração de Cloro é reduzida após a adsorção com biocarvão ativado de palha de 

milho (0,447 mg L-1), podendo indicar a adsorção deste elemento no biocarvão 

ativado.  

Para as amostras de carbendazim antes e após a adsorção com biocarvão, 

houve um aumento mais substancial na concentração de cálcio e mais sutil para o 

potássio na amostra obtida após a adsorção, o que pode estar relacionado a lixiviação 

destes elementos do biocarvão para a fase líquida, e a presença destes elementos na 

água usada na preparação das soluções de carbendazim empregadas nos experimentos 

de adsorção.  

Os elementos cloro e fósforo não foram detectados na amostra após a adsorção, 

no entanto, foram detectados na solução inicial de carbendazim. Em virtude da baixa 

concentração inicial de cloro uma provável adsorção deste elemento nos sítios ainda 
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disponíveis do biocarvão pode ser sugerida e desta forma, este elemento não foi 

detectado na amostra após adsorção. Para o elemento fósforo, em virtude da baixa 

concentração, a medida por SR-TXRF pode não ser exata.  

A partir das concentrações dos elementos obtidos antes e após o processo de 

adsorção dos pesticidas no biocarvão ativado de palha de milho, verifica-se que as 

variações nestas concentrações foram muito baixas, indicando boa estabilidade do 

biocarvão em processos de adsorção.  

 

 

5.9 EXPERIMENTO DE ADSORÇÃO EM COLUNA DE LEITO FIXO 

 

 

As simulações da coluna de adsorção de atrazina em leito fixo foram realizadas 

utilizando o modelo LDF, que descreve a resistência a transferência de massa no 

interior da partícula. Para o estudo em coluna, foi utilizado um processo híbrido 

empregando simulações da coluna de adsorção de atrazina com modelo LDF e um 

planejamento experimental DCCR, para investigar o efeito das variáveis altura do leito 

(cm) e vazão volumétrica (mL min-1) sob as eficiências obtidas pelas simulações da 

coluna. 

Na Tabela 5.6 são apresentados os parâmetros envolvidos no processo de 

adsorção de atrazina em coluna de leito fixo. Os parâmetros foram obtidos a partir das 

Equações (4.29) a (4.33). Estes valores foram utilizados na obtenção das curvas de 

ruptura simuladas pelo modelo matemático fenomenológico LDF, utilizado no estudo. 

As simulações da coluna de adsorção de atrazina foram realizadas utilizando o 

planejamento DCCR (ensaios de 1 a 11).  

 

Tabela 5.6 - Parâmetros do processo de adsorção da atrazina em coluna de leito fixo. 
 Parâmetro 

Ensaio HL  

(cm) 

Q  

(mL min-1) 
𝜀𝐿   ρL  

(g cm-3) 

Dm  

(cm² min-1) 
𝑢0  

(cm min-1) 

Dax  

(cm² min-1) 

1 9,0 3,0    4,3378 0,07063 

2 12,6 3,0    4,3378 0,07063 

3 9,0 5,0    7,2298 0,1124 

4 12,6 5,0    7,2298 0,1124 

5 8,3 4,0    5,7838 0,0915 

6 13,3 4,0 0,8805 203,0675 3,5 x 10-4 5,7838 0,0915 

7 10,8 2,6    3,7450 0,0620 

8 10,8 5,4    7,8226 0,1209 

9 10,8 4,0    5,7838 0,0915 

10 10,8 4,0    5,7838 0,0915 

11 10,8 4,0    5,7838 0,0915 
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Na Tabela 5.7 estão apresentadas as eficiências obtidas pela simulação da 

coluna de atrazina para diferentes condições operacionais, propostas a partir do 

planejamento DDCR.  

 

Tabela 5.7 - Eficiências da coluna de adsorção de atrazina obtidas pela simulação 

em diferentes condições operacionais indicadas pelo planejamento DCCR 

 
 
 

Experimento 

Condições operacionais  

Altura do leito  
(HL) (cm) 

Vazão volumétrica 
(Q) (mL min-1) 

Eficiência simulada da 
 coluna (%) 

Variáveis não-
codificadas 

Variáveis não-
codificadas 

Variável  
Resposta 

1 9,0 3,0 79,80 
2 12,6 3,0 85,16 
3 9,0 5,0 66,47 
4 12,6 5,0 75,81 
5 8,3 4,0 70,90 
6 13,3 4,0 81,59 
7 10,8 2,6 85,15 

8 10,8 5,4 69,59 
9 10,8 4,0 76,81 

10 10,8 4,0 77,58 
11 10,8 4,0 78,35 

  

A partir dos resultados apresentados na Tabela 5.7 é possível observar que as 

maiores eficiências simuladas da coluna de adsorção de atrazina foram obtidas para 

menores vazões volumétricas e maiores alturas de leito fixo, enquanto as menores 

eficiências simuladas foram obtidas para as maiores vazões e menores alturas do leito. 

 Os dados apresentados na Tabela 5.7 foram submetidos a tratamento 

estatístico. Desta forma, foi obtida a equação do modelo quadrático, sendo apresentada 

na Equação (5.1). 

 

Y (%) = 77,5800 + 8,3691HL – 0,6625HL² – 5,5862Q – 0,1015Q² + 0,9972HLQ 

 

Em que, Y é a eficiência simulada da coluna (%), HL é a altura do leito (cm), e 

Q a vazão volumétrica (mL min-1).  

Na Tabela 5.8 são apresentados os efeitos significativos dos fatores e de suas 

interações nas eficiências simuladas da coluna de adsorção de atrazina, considerando 

nível de significância de 5% (α = 0,05). 

 

 

(5.1) 
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Tabela 5.8- Estimativas de efeitos para o planejamento fatorial DCCR (α = 0,05) 

Fatores Efeito Erro 

padrão 

p-valor Coeficiente Erro padrão 

do coeficiente 

Intercepto 77,5800 0,2902 0,000000 77,5800 0,2902 
H (termo linear) 7,4554 0,3554 0,000005 8,3691 0,1777 

H (termo quadrático) -1,3252 0,4230 0,025891 -0,6625 0,2115 

Q (termo linear) -11,1724 0,3554 0,000001 -5,5862 0,1777 
Q (termo quadrático) -0,2031 0,4230 0,651506 -0,1015 0,2115 

H (Linear) x Q (Linear) 1,9945 0,5026 0,010661 0,9972 0,2513 
H é Altura do leito (cm); Q é a vazão volumétrica (mL min-1); R² = 0,99657, R²ajustado = 0,99314. 

 

 A partir do p-valores apresentados na Tabela 5.8 é possível observar que o 

efeito quadrático da vazão volumétrica não foi significativo (p = 0,6515). Analisando 

os coeficientes lineares é possível perceber que para a altura do leito o valor é positivo, 

enquanto para a vazão volumétrica o valor é negativo, isto indica que o aumento da 

vazão volumétrica influencia negativamente na eficiência da coluna e que maiores 

alturas de leito fixo favorecem o aumento da eficiência da coluna de adsorção de 

atrazina. Esta informação é fortalecida pelos p-valores obtidos para os termos lineares 

de HL e Q, os quais são superiores ao termo quadrático da altura do leito e ao termo de 

interação dos fatores. 

 Na Tabela 5.9 são apresentados os resultados obtidos a partir da análise de 

variância (ANOVA) do modelo estatístico. A partir do teste F, utilizado para analisar a 

validade do modelo quadrático proposto, foi observado que o Fcalculado (145,86) é 

superior ao Ftabelado (5,05), isto indica que o modelo é válido e capaz de representar o 

processo dentro dos níveis estudados. Além disso, observa-se que os valores de R² e 

R²ajustados são próximos, o que confirma a validade do modelo. Desta forma, verifica-se 

que o modelo quadrático proposto descreve adequadamente o comportamento da 

eficiência da coluna de adsorção de atrazina obtida pela simulação em diferentes 

níveis das variáveis vazão volumétrica e altura do leito. 

 

Tabela 5.9 - Análise de variância para o planejamento DCCR (α = 0,05). 
Fatores SQ GL MQ Fcalculado p-valor 

H (termo linear) 111,1668 1 111,1668 439,9380 0,000005 
H (termo quadrático) 2,4748 1 2,4791 9,8111 0,025891 

Q (termo linear) 249,6461 1 249,6461 987,9638 0,000001 
Q (termo quadrático) 0,0582 1 0,0585 0,2304 0,651506 

H (Linear) x Q (Linear) 3,9778 1 3,9778 15,7421 0,010661 
Modelo 367,3237 5    

Erro puro 1,2634 5 0,2527   
Total SQ 368,5872 10 36,8587 145,8595  

H é Altura do leito (cm); Q é a vazão volumétrica (mL min-1); SQ é a soma dos quadrados; GL é o grau 

de liberdade; MQ é a média dos quadrados. R² = 0,99657, R²ajustado = 0,99314. 
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A superfície de resposta da eficiência simulada da coluna de adsorção de 

atrazina obtida a partir do modelo estatístico proposto, é apresentada na Figura 5.18. A 

partir da Figura 5.18 e dos dados apresentados na Tabela 5.7, observa-se que em 

regiões de baixa vazão volumétrica e maior altura do leito ocorrem as maiores 

eficiências, enquanto as menores eficiências são observadas nas regiões de baixa altura 

de leito e alta vazão volumétrica. No entanto, apesar de apresentar uma tendência, o 

modelo não forneceu um ponto de ótimo para a operação da coluna de adsorção de 

atrazina, porém, uma região de maior resposta foi observada (-1,41 e 1,41 para Q e HL, 

respectivamente). Neste sentido, buscando a maximização da resposta (eficiência) e a 

melhor compreensão dos efeitos causados pelas variáveis Q e HL na eficiência da 

coluna de adsorção de atrazina, foi realizada uma expansão dos níveis das variáveis 

estudadas, vazão volumétrica e altura do leito fixo. 

Uma nova simulação da coluna de adsorção de atrazina foi realizada no ponto 

de -1,5 e 1,5 de Q e HL, respectivamente, em que, um experimento de adsorção de 

atrazina em coluna de leito fixo empacotada com biocarvão de palha de milho foi 

realizada nesta condição operacional buscando a validação dos modelos 

fenomenológico e estatístico. Na forma não codificada, as variáveis foram: 2,5 mL 

min-1 (Q) e 13,5 cm (HL). (Nota: Esses valores correspondem a mínima vazão 

permitida com boa precisão pela bomba peristáltica, e a máxima altura de leito 

operacional permitida). 

 

 

Figura 5.18 - Superfície de resposta das eficiências simuladas da coluna de 

adsorção de atrazina obtida no planejamento fatorial DCCR. 
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A eficiência obtida pela simulação da coluna de adsorção de atrazina para a 

condição operacional de 2,5 mL min-1 (Q) e 13,5 cm (HL) utilizando o modelo 

fenomenológico LDF foi de 88 %, enquanto a eficiência experimental foi de 65 %. 

Desta forma, pôde-se observar que o modelo LDF não foi capaz de representar os 

dados experimentais obtidos na condição estudada.  

Além disso, a partir da Equação (5.1) é possível obter a eficiência prevista pelo 

modelo estatístico na condição de 2,5 mL min-1 (Q) e 13,5 cm (HL), em que, a 

eficiência prevista foi de 94,5 %. Assim, observa-se a diferença entre a eficiência 

experimental e a prevista pelo modelo estatístico, mostrando a não validação do 

modelo estatístico.  

Na simulação de uma coluna de leito fixo diversos aspectos precisam ser 

considerados, como os parâmetros cinéticos e de equilíbrio, condições operacionais da 

coluna e as características físicas e texturais do adsorvente. O modelo LDF utilizado 

nas simulações da coluna de adsorção de atrazina empacotada com biocarvão de palha 

de milho, considera as partículas do adsorvente como esferas perfeitas e homogêneas. 

Estas características são encontradas em resinas do tipo gel, porém, dificilmente 

encontradas em biocarvões produzidos a partir de biomassas, onde a heterogeneidade e 

não uniformidade das partículas do material são normalmente observadas.  

Carvões ativados e zeólitas podem ser considerados grosseiramente como 

estruturas biporosas (Dubinin et al., 1979; Peel et al., 1981). No entanto, as 

complexidades do carvão ativado são maiores em comparação as zeólitas devido a não 

uniformidade dos tamanhos dos poros e aos diversos formatos dos poros. 

O biocarvão ativado de palha de milho, apresentou partículas heterogêneas 

com formatos irregulares e vários tamanhos de poros, conforme demonstrado pelas 

técnicas de microscopia e sedimentometria de raio X (seção 5.2.5 e 5.2.7). Tais 

características do biocarvão produzido, associado as considerações feitas pelo modelo 

LDF com respeito a esfericidade e homogeneidade do adsorvente, podem justificar a 

discrepância entre os valores das eficiências experimental e simulada obtidas para a 

coluna de adsorção de atrazina empacotada com biocarvão ativado de palha de milho, 

em que, considerou-se as partículas do biocarvão como esferas perfeitas e 

homogêneas.  

O modelo LDF proposto por Glueckauf e Coates (1947), é descrito pela 

Equação (3.9), onde, o coeficiente de transferência de massa intrapartícula pode ser 

determinado (KS). Além disso, Glueckauf e Coates (1947), também demonstraram a 
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relação entre o coeficiente de transferência de massa intrapartícula e o coeficiente de 

difusão efetiva (Def), conforme demonstrado pela Equação (3.10). Esta relação (Eq. 

3.10) proposta por Glueckauf e Coates foi desenvolvida para partículas homogêneas e 

esféricas, em que, um fator de proporcionalidade, com valor igual a 15, está presente 

na expressão e é relacionado à geometria das partículas do adsorvente.  

Este fator de proporcionalidade da Equação (3.10), pode ser ajustado para que 

o efeito da não uniformidade e heterogeneidade do adsorvente na eficiência da coluna 

adsorção seja considerado. Neste sentido, buscando avaliar o efeito das características 

não uniformes e heterogêneas das partículas do biocarvão ativado de palha de milho na 

eficiência da coluna de atrazina, um ajuste no fator de proporcionalidade da Equação 

(3.10) foi realizado. Para isto, correlacionou-se os valores de KS (min-1) e Def (cm² min-

1) da atrazina, conforme relação apresentada na Equação (3.10).  

Os valores de KS (min-1) foram determinados a partir da aplicação do modelo 

LDF (Eq. 3.9) aos dados experimentais cinéticos de adsorção de atrazina obtidos em 

sistema fechado e batelada. Os valores dos coeficientes de difusividade efetiva (Def) 

para a atrazina foram obtidos aplicando o modelo HSDM (“homogeneous surface 

diffusion model”) a este mesmo conjunto de dados cinéticos. Os valores de Def obtidos 

para as cinéticas de atrazina em sistema batelada nas concentrações iniciais de 14,5, 

22,7 e 31,2 mg L-1 foram 9,48 x 10-8, 1,30 x 10-7 e 1,51 x 10-7 cm² min-1, 

respectivamente, e os valores de KS para estas mesmas concentrações iniciais de 

atrazina foram 3,63 x 10-3, 4,34 x 10-3, 4,54 x 10-3 min-1. Na Figura 5.20 pode ser 

visualizada a relação entre os valores de Def (cm² min-1) e KS (min-1) para a atrazina.  

 

 

Figura 5.19 - Relação entre Def e KS (■) obtidos para a atrazina em diferentes 

concentrações iniciais de solução (Intercepto = 0,00209; coeficiente angular = 

16632; R² = 0,9453). 
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A partir da Figura 5.19 pode-se observar a relação linear entre os valores de Def 

e KS para a atrazina. A partir do produto entre o coeficiente angular (16632) e o 

diâmetro da partícula (rp²) de biocarvão de palha de milho (Equação 3.10), obtida pela 

técnica de sedimentometria de raio X, obteve-se outro fator de proporcionalidade, que 

apresentou um valor de 3,47. Desta forma, o valor 15 como fator de proporcionalidade 

na Equação (3.10), foi substituído pelo valor 3,47. 

 Na Figura 5.20 são apresentadas as curvas de ruptura da adsorção de atrazina 

simuladas nas condições operacionais de 2,5 mL min-1 (Q) e 13,5 cm (HL), utilizando 

15 (- - -) e 3,47 (─) como fatores de proporcionalidade na Equação (3.10) do modelo 

LDF. É apresentada também, a curva de ruptura obtida experimentalmente nesta 

condição operacional da coluna de adsorção de atrazina empacotada com biocarvão 

ativado de palha de milho (2,5 mL min-1 e 13,5 cm). É possível observar que a 

simulação com modelo LDF considerando 3,47 como fator de proporcionalidade na 

Equação (3.10), a qual correlaciona a difusividade efetiva com coeficiente de 

transferência de massa do modelo LDF proposto por Glueckauf e Coates, descreve 

corretamente os pontos experimentais. 

 

 

Figura 5.20 - Curvas de ruptura experimental (■) e simuladas da coluna de 

adsorção da atrazina utilizando 15 (- - -) e 3,47 (─) como fatores de 

proporcionalidade no modelo LDF (Q = 2,5 mL min-1 e HL = 13,5 cm). 

 

Subsequentemente, simulações da coluna de adsorção de atrazina foram 

realizadas considerando o fator de proporcionalidade 3,47 na Equação (3.10) do 

modelo LDF. O planejamento DCCR apresentado na Tabela 4.2 foi utilizado 
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novamente para a avaliação das variáveis altura do leito e vazão volumétrica na 

eficiência da coluna de leito fixo. 

Os resultados de eficiência obtidos das simulações da coluna de adsorção de 

atrazina, foram submetidos a tratamento estatístico. Na Equação (5.2) é apresentado a 

equação do modelo quadrático proposto a partir dos resultados de eficiência obtidos. 

 

Y (%) = 4,800 + 7,0751HL + 2,8267HL² – 13,2898Q + 6,5704Q² - 6,0255HLQ  

 

A análise de variância (ANOVA) e de efeitos significativos, indicaram que 

todos os fatores foram significativos e que o modelo é válido para as condições 

estudadas (R² = 0,9921 e R²ajustado = 0,9842).  

A superfície de resposta obtida é apresentada na Figura 5.21, em que, 

observou-se que as maiores eficiências foram novamente obtidas para maiores alturas 

de leito e menores vazões volumétricas, enquanto as menores foram obtidas para 

menores alturas de leito e maiores vazões volumétricas. Dessa forma, nova simulação 

na condição de -1,5 e 1,5 de Q e HL, respectivamente, foi realizada para a obtenção do 

valor de eficiência predita pelo modelo LDF utilizando 3,47 como fator de 

proporcionalidade na Equação (3.10). 

 

Figura 5.21 - Superfície de resposta das eficiências simuladas da coluna de 

adsorção de atrazina obtida no planejamento fatorial DCCR, utilizando 3,47 

como fator de proporcionalidade no modelo LDF. 

 

(5.2) 
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A eficiência simulada obtida pelo modelo fenomenológico utilizando o fator de 

proporcionalidade 3,47 na Equação (3.10) no modelo LDF foi de 52%, enquanto a 

eficiência obtida experimentalmente foi de 65%. A eficiência predita pelo modelo 

estatístico (Equação 5.2) foi 63,5%. Desta forma, a proximidade entre a eficiência 

experimental e a obtida pelo modelo estatístico indicam a boa predição do modelo 

estatístico, no entanto, a diferença entre a eficiência obtida pelo modelo LDF e a 

experimental ainda é considerável.  

Dificuldades na identificação exata do ponto de ruptura da coluna experimental 

de atrazina, foram encontradas. Devido à alta afinidade da molécula de atrazina pelo 

biocarvão de palha de milho, altas remoções de atrazina foram alcançadas em tempos 

muito curtos de operação da coluna, em que, a concentração na saída da coluna foi 

menor que o limite de detecção da atrazina por HPLC (Limite de detecção = 0,1 mg      

L-1). Dessa forma, no intervalo de tempo de 0 a 500 minutos não foi possível detectar 

atrazina na saída da coluna, e a exatidão do ponto de ruptura foi prejudicada, onde, um 

perfil similar ao tipo “degrau” foi observado na coluna de adsorção no intervalo de 

500 a 700 min (Figura 5.20). Nesse sentido, a inexatidão do ponto de ruptura pode ter 

afetado o valor da eficiência experimental, causando esta relevante diferença entre a 

eficiência obtida do modelo fenomenológico (52%) e a experimental (65%). Apesar 

dessa problemática, a região de ruptura obtida experimentalmente não foi distante da 

prevista pelo modelo fenomenológico.  

Complementarmente, a capacidade de adsorção de atrazina em biocarvão 

ativado de palha de milho proposta pelo modelo LDF para coluna de leito fixo foi 

29,26 mg g-1, enquanto a capacidade de adsorção obtida experimentalmente foi 31,44 

mg g-1. Neste sentido, a adequada descrição dos dados experimentais pelos modelos 

fenomenológico e estatístico pode ser fortemente sustentada.  

Em virtude das limitações operacionais a nível laboratorial, não foi possível 

experimentos de adsorção de atrazina em coluna de leito fixo em condições inferiores 

a 2,5 mL min-1 de Q e 13,5 cm de HL. No entanto, a partir de simulações em condições 

menores de Q e maiores de HL foi possível alcançar eficiências simuladas próximas a 

95%. Baseado na eficiência experimental obtida para a coluna de adsorção de atrazina 

empacotada com biocarvão ativado de palha de milho e nas simulações da coluna em 

outras condições operacionais, é possível propor que o biocarvão de palha de milho é 

capaz de fornecer altas eficiências na remoção de atrazina de sistemas aquosos 

utilizando coluna de leito fixo.  
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 Conforme pode ser observado na Figura 5.20, o novo fator de 

proporcionalidade na Equação (3.10) do modelo LDF, tornou possível o ajuste do 

modelo considerando as características físicas do biocarvão de palha de milho. Além 

disso, baseado nos resultados de caracterização do biocarvão, associadas aos dados de 

adsorção de atrazina obtidos em coluna de leito fixo, pode-se inferir que o valor 3,47 

como fator de proporcionalidade na Equação (3.10) do modelo LDF, é o valor que 

deve ser aplicado para a simulação da coluna de atrazina empacotada com biocarvão 

ativado de palha de milho em outras condições operacionais, objetivando o aumento 

da eficiência do processo.  

A simulação para a coluna de adsorção de carbendazim empacotada com 

biocarvão de palha de milho também foi realizada utilizando modelo LDF, em que, 

para a condição operacional de 2,5 mL min-1 (Q) e 13,5 cm (HL), a eficiência simulada 

foi 82,3 %. Levando-se em consideração as características do biocarvão ativado de 

palha de milho e os efeitos causados sob a eficiência da coluna de leito fixo, um ajuste 

no fator de proporcionalidade da Equação (3.10), que correlaciona a difusividade 

efetiva com coeficiente de transferência de massa do modelo LDF, também foi 

realizado. Para isto, correlacionou-se os valores de KS (min-1) e Def (cm² min-1) da 

carbendazim, conforme a relação apresentada na Equação (3.10).  

Os valores de Def (cm² min-1) e KS (min-1) para o carbendazim foram 

determinados a partir da aplicação dos modelos HSDM e LDF aos dados 

experimentais cinéticos de adsorção de carbendazim em biocarvão ativado obtidos em 

sistema fechado e batelada. Os valores de Def obtidos para as cinéticas de carbendazim 

em sistema batelada nas concentrações iniciais de 6,4, 14,6 e 27,4 mg L-1 foram 2,74 x 

10-8, 5,13 x 10-8 e 1,28 x 10-7 cm² min-1, respectivamente, e os valores de KS para estas 

mesmas concentrações iniciais de carbendazim foram 1,80 x 10-3, 2,23 x 10-3, 4,11 x 

10-3 min-1.  

A partir da correlação entre os valores de Def (cm² min-1) e KS (min-1), foi 

possível determinar o fator de proporcionalidade da Equação (3.10) do modelo LDF 

para a coluna de carbendazim, em que, obteve-se um valor de 4,9. Aplicando-se o 

valor 4,9 como fator de proporcionalidade na Equação (3.10) do modelo LDF usado 

na simulação da coluna de carbendazim, obteve-se uma eficiência de 69,8 %.  

Na Figura 5.22 são apresentadas as curvas de ruptura simulada na condição 

operacional de 2,5 mL min-1 (Q) e 13,5 cm (HL), utilizando 15 (- - -) e 4,9 (─) na 

Equação (3.10) do modelo LDF da coluna de adsorção de carbendazim. No entanto, 
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experimentos de adsorção de carbendazim em coluna de leito fixo empacotada com 

biocarvão ativado de palha de milho são necessários para a validação do modelo 

utilizado. 

 

 
Figura 5.22 - Curvas de ruptura simuladas para o coluna de adsorção de 

carbendazim utilizando 15 (- - -) e 4,9 (─) como fatores de proporcionalidade no 

modelo LDF (Q = 2,5 mL min-1 e HL = 13,5 cm). 

 

A partir dos dados de adsorção de atrazina obtidos em batelada e em coluna de 

leito fixo é possível afirmar que o biocarvão ativado de palha de milho produzido 

nesta pesquisa é eficiente na remoção de atrazina de um meio aquoso utilizando ambos 

os sistemas de adsorção.  

Ferramentas de modelagem matemática adequadas foram aplicadas aos dados 

de adsorção de atrazina em biocarvão ativado obtidos em sistema fechado e batelada, e 

tornaram possível a evolução do processo para coluna de leito fixo. Para o estudo em 

coluna, foi utilizado um processo híbrido empregando simulações da coluna de 

adsorção de atrazina e um planejamento fatorial DCCR buscando, a investigação do 

efeito das variáveis operacionais na eficiência do processo; a redução da quantidade de 

experimentos; e a minimização dos resíduos gerados por estes experimentos. Para a 

modelagem e simulação do processo em coluna de leito fixo, foi aplicado um modelo 

que considera à transferência de massa no interior da partícula. 

Baseado nos resultados simulados obtidos a partir da modelagem matemática 

da coluna de adsorção de atrazina empacotada com biocarvão ativado de palha de 
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milho e nos dados experimentais da coluna, foi possível validar a utilização do modelo 

matemático que considera à resistência intrapartícula como a etapa limitante no 

processo de transferência de massa entre a atrazina e o biocarvão de palha de milho. A 

validação é fundamental na aplicação do modelo no aumento de escala de processo 

(Nota: Para isso, as demais variáveis do processo não podem ser alteradas).  

Para a validação experimental, uma expansão dos níveis foi realizada de acordo 

com as informações obtidas da análise estatística e com as limitações operacionais da 

coluna de leito fixo a nível laboratorial. Desta forma, os valores maximizados de 

vazão volumétrica e altura do leito no processo de remoção da atrazina com a 

utilização do biocarvão ativado de palha de milho foram 2,5 mL min-1 e 13,5 cm, 

respectivamente. A eficiência obtida experimentalmente e validada pelo modelo 

nessas condições operacionais foi 65 %.  

A utilização de um processo híbrido empregando análise estatística e a 

modelagem matemática fenomenológica apresenta grandes benefícios, como a 

indicação do caminho de máxima eficiência para o processo utilizado, a minimização 

de experimentos e resultados validados com base em fundamentações teóricas pré-

estabelecidas (SAUSEN, 2018).  

A partir dos dados de adsorção obtidos foi possível observar que o adsorvente 

produzido neste trabalho apresentou alto desempenho na remoção de atrazina e 

carbendazim de sistemas aquosos, e que o uso deste adsorvente em coluna de leito fixo 

para o tratamento de grandes volumes de soluções contendo atrazina é recomendado. 
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5.10 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 
 

Na literatura, há pouquíssimos estudos envolvendo a adsorção de atrazina em 

biocarvão ativado da palha de milho, e estudos relacionados a adsorção de 

carbendazim nesta espécie de biocarvão não foram encontrados. Além disso, estudos 

associados à aplicação de modelagem matemática aos dados experimentais de 

adsorção de atrazina e carbendazim em biocarvão da palha de milho, para a 

investigação do mecanismo de adsorção envolvido, objetivando a ampliação eficiente 

da escala de processo, também não foram encontrados. Este trabalho demonstrou 

significativas capacidades de adsorção do biocarvão de palha de milho produzido. As 

técnicas de caracterização apontaram a estabilidade físico-química do biocarvão de 

palha de milho. A partir dos dados cinéticos e de equilíbrio de adsorção dos pesticidas 

atrazina e carbendazim em biocarvão de palha de milho, a alta e rápida remoção destes 

compostos de meios aquosos pôde ser observada nas faixas estudadas. Os dados 

cinéticos indicaram que o modelo de difusão intrapartícula explica o mecanismo de 

transferência de massa na adsorção de atrazina e carbendazim em biocarvão da palha 

de milho. Desta maneira, os dados de adsorção de atrazina e carbendazim em 

biocarvão de palha de milho obtidos nesta pesquisa são promissores na investigação a 

respeito da possibilidade de aplicação deste material em processos de tratamento de 

águas de abastecimento. 
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6. CONCLUSÃO 

 

 

A capacidade de adsorção de atrazina e carbendazim em sistema fechado e 

batelada para o biocarvão da palha de milho foi avaliada nesta pesquisa. Soluções 

monocomponentes foram utilizadas para os experimentos. Os resultados indicaram 

uma significativa capacidade de adsorção do biocarvão de palha de milho para ambos 

os pesticidas. Porém, estas capacidades de adsorção foram afetadas pelas variações no 

pH ocasionadas pelo contato do biocarvão com a solução, sendo que o pH variou em 

uma faixa ácida. Em meio ácido, as diferentes espécies protonadas de atrazina e 

carbendazim formadas (NH+) podem apresentar repulsão pela superfície positivamente 

carregada do biocarvão ativado, revelada pela técnica de pHpcz. Neste sentido, o 

mecanismo de adsorção não é predominantemente direcionado por interações 

eletrostáticas, mas possivelmente, é direcionado por ligações tipo π, pontes de 

hidrogênio e interações hidrofóbicas. As propriedades texturais do biocarvão mostram 

alta área superficial específica e a predominância de microporos, adicionalmente, 

análises morfológicas revelaram biocarvão altamente poroso.  

A isoterma de Langmuir foi capaz de descrever corretamente os dados 

experimentais de equilíbrio nas condições investigadas, onde, uma boa capacidade 

máxima de adsorção foi verificada para a atrazina (26,89 mg g-1) e para o carbendazim 

(39,73 mg g-1). O modelo de difusão intrapartícula descreveu de forma consistente e 

adequada, os dados cinéticos da adsorção de atrazina e carbendazim. Para a adsorção 

de atrazina, o tempo de equilíbrio foi 600 minutos, obtidos para os dados cinéticos de 

adsorção para as três diferentes concentrações de atrazina (14,5, 22,7 e 31,2 mg L-1). 

Para a adsorção de carbendazim, o tempo de equilíbrio para as cinéticas de 6,4 e 14,6 

mg L-1 foi de 600 min, enquanto, para a cinética de 27,4 mg L-1, o tempo observado 

foi 900 minutos. Desta forma, observa-se a rápida remoção destes pesticidas de meios 

aquosos. Finalmente, as capacidades de adsorção apresentadas pelo biocarvão de palha 

de milho mostraram alta eficiência na remoção de atrazina e carbendazim de sistemas 

aquosos, e evidencia o potencial de aplicação deste resíduo agroindustrial.  
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7. SUGESTÕES DE TRABALHOS FUTUROS 

 

 Com o intuito de melhorar o presente trabalho e ampliar o conhecimento a 

respeito do processo de adsorção dos pesticidas em biocarvão da palha de milho, 

sugere-se a realização de experimentos em coluna de leito fixo para o fungicida 

carbendazim. Além disso, recomenda-se a ampliação do estudo de adsorção de 

atrazina em coluna de leito fixo empacotada com o biocarvão ativado de palha de 

milho, para o tratamento de maiores volumes de solução contendo este contaminante. 

Caracterizações adicionais do biocarvão com análises de XPS e FT-RAMAN 

podem ser esclarecedoras no entendimento dos grupos de superfície do biocarvão 

ativado produzido da palha de milho, e na identificação mais “exata” do mecanismo de 

adsorção envolvido no processo. 
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