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RESUMO

ARAUJO, Gracieli Xavier de. Aplicagéo de ferro zero valente imobilizado em carvio
ativado para o tratamento de agua residuaria com cromo hexavalente remanescente.
2018. 95 f. Dissertacdo — Programa de P4s-Graduacdo em Tecnologia de Processos
Quimicos e Biogquimicos, Universidade Tecnoldgica Federal do Parana. Pato Branco,
2018.

Os metais pesados ndo sao biodegradaveis e tendem a se acumular em organismos
vivos, sendo também reconhecidos por serem toxicos ou cancerigenos. A utilizacdo
de particulas de ferro zero valente (FVZ) é relatada como uma técnica alternativa e
de elevado potencial para remediacdo in situ e ex situ de matrizes contaminadas
com este metal, principalmente devido a sua elevada éarea superficial ativa e
significativa capacidade de adsorcao, podendo se consolidar em um método simples
e eficiente de tratamento. Neste estudo foram sintetizadas particulas de Ferro
Valencia Zero (FVZ) pelo método de reducdo quimica utilizando o sulfato ferroso
hepta hidratado (FeSO,4.7H,O) e Borohidreto de Sdédio (NaBH4;) com posterior
agregacdo a particulas de carvao ativado em pé (PAC), formando o adsorvente
PAC-FVZ, o qual foi caracterizado pelas técnicas de DRX, MEV, FTIR e PCZ, as
quais revelaram a integracdo do catalisador a matriz de PAC. Posteriormente, foi
avaliado o efeito do pH sobre a remocéo do Cr (VI) e realizado estudo cinético da
adsorcao, tendo sido observado que uma condicdo de remocdo otimizada ocorreu
em pH 3 e em intervalo de 60 minutos com 71% de remocdo de cromo.
Posteriormente, estudos cinéticos realizados mostraram que a cinética de adsor¢ao
se adaptou melhor a um modelo de pseudo segunda ordem, as isotermas foram
melhor representadas pelo modelo de Freundlich e os resultados termodinamicos
demonstraram que a reacdo de adsorcdo ocorreu através de um processo
espontaneo, com interacdo endotérmica entre o Cr (VI) e o PAC-FVZ com aumento
na aleatoriedade do sistema, através de um processo fisico de adsorcéo. Finalmente
foi aplicado o adsorvente PAC-FVZ na remediagédo de aguas residuarias da industria
de galvanoplastia com cromo hexavalente, apresentando em pH 3 e intervalo de 15
minutos, 74% de remocéo de Cr (VI). Adicionalmente foi observado que com o
aumento da concentracdo do adsorvente PAC-FVZ a eficiéncia de remoc¢éao do Cr
(VI) também se elevou.

Palavras Chave: FVZ, Metais Pesados, Adsorc¢do, Carvao Ativado.



ABSTRACT

ARAUJO, Gracieli Xavier de. Application of zero valent iron immobilized on activated
carbon for the treatment of residual water with remaining hexavalent chromium.
2018. 95 f. Dissertacéo — Programa de Pds-Graduacdo em Tecnologia de Processos
Quimicos e Bioquimicos, Universidade Tecnoldgica Federal do Parana. Pato Branco,
2018.

The heavy metals are not biodegradable and tend to accumulate in living organisms
and are also recognized to be toxic or carcinogenic. The use of particles of zero
valent iron (ZVI) is reported as an alternative technique with high potential for in situ
and ex situ remediation of matrices contaminated with this metal, mainly due to its
large active surface area and significant adsorption capacity, to consolidate into a
simple and efficient method of treatment. In this study, iron zero-valent (ZVI) particles
were synthesized by the chemical reduction method using hydrated ferrous sulfate
hepta (FeSO,4.7H,0) and sodium borohydride (NaBH,4) with subsequent aggregation
to activated carbon powder (PAC) particles, forming the adsorbent PAC-ZVI, which
was characterized by the techniques of XRD, SEM, FTIR and PCZ, which revealed
the integration of the catalyst to the PAC matrix. Afterwards, the effect of pH on the
Cr (VI) removal was evaluated and a kinetic adsorption study was performed. An
optimized removal condition was observed at pH 3 in 60 minutes interval with 71%
chromium removal. Subsequently, developed kinetic studies revealed that the
adsorption kinetics was better adapted to a pseudo second order model, the
isotherms were better represented by the Freundlich model and the thermodynamic
results demonstrated that the adsorption reaction occurred through a spontaneous
process, with interaction endotherm between Cr (VI) and PAC-ZVI with increased
randomness of the system, through a physical process of adsorption. Finally the
PAC-FVZ adsorbent was applied in the remediation of waste water from the
electroplating industry with hexavalent chromium, presenting at pH 3 and 15 minutes
interval, 74% Cr (VI) removal. It was also observed that with increasing PAC-FVZ
adsorbent concentration the Cr (VI) removal efficiency also increased.

Key words: ZVI, Heavy Metals, Adsorption, Activated Carbon.
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1. INTRODUCAO

Os metais pesados representam um grande problema quando presentes em
efluentes, mesmo em pequenas concentragcdes podem gerar diversos problemas
ambientais, como alteracdes das caracteristicas fisico-quimicas da agua, reducéo da
biodiversidade e contaminagdo de organismos vivos (AMORIM, 2000). O cromo
hexavalente Cr (VI), € conhecido por ser muito toxico para plantas e animais, sendo
um forte agente oxidante e com potencial carcinogénico (PARK et al., 2006). As
principais fontes de contaminacédo com Cr (VI) sdo processos industriais da industria
de galvanoplastia, mineracéo, tratamento de couro, tintas, corantes, explosivos entre
outras, que devem ser tratadas antes de seu langamento.

De maneira geral, os processos de remediacdo de efluentes mais utilizados
pela maioria das industrias estdo baseados em um pré-tratamento por sistemas
fisico-quimicos seguido de tratamento biolégico (PEREIRA; FREIRE, 2005). J4 os
métodos convencionais apliciveis ao tratamento de efluentes contendo cromo
incluem a oxidacdo, reducdo, neutralizacdo, precipitacdo quimica, troca ibnica,
recuperacdo eletrolitica, extracdo por solventes e flotagdo. Neste contexto, o
processo convencional mais utilizado para o tratamento de efluentes contaminados
com Cr (VI) fundamenta-se na precipitacdo quimica em duas etapas, sendo que a
primeira envolve a sua reducdo para cromo trivalente, Cr (lll), enquanto que a
segunda promove a precipitacdo do Cr (Ill) na forma de hidroxidos (MOURA, 2012).

Embora tratamentos convencionais como a precipitacdo quimica, sejam
capazes de alcancar em condi¢des otimizadas significativas eficiéncias de remocao
de cromo hexavalente, em muitos casos ndo sao eficientes na reducdo da
concentracdo do contaminante a niveis compativeis com os limites previstos na
legislacdo ambiental ou que ndo apresentem efeito ecotoxicologico significativo. Em
resposta a este problema, alternativas que possam ser utilizadas em substituicdo ou
como complementacdo a processos convencionais (tratamento terciario) tém sido
propostas.

Pesquisas com tecnologias ou processos emergentes para remocédo de
metais pesados de aguas e solos tém sido desenvolvidas, dentre as quais, se
incluem a adsorgédo, osmose reversa, troca idnica, extragdo com solvente, reducao

biolégica, biossorcédo e ferro valéncia zero (MITRA et al., 2011). Dentre as varias
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tecnologias disponiveis para remover metais pesados de aguas, a utilizacdo de
particulas de ferro zero valente é relatada como uma técnica ideal para remediagcéo
in situ e ex situ devido a sua grande area superficial ativa, elevada capacidade de
adsorcdo destes metais e devido a simplicidade e eficiencia (KHATOON et al.,
2013).

O FVZ tém recebido crescente interesse na area de remediacdo ambiental
por apresentarem maior area de superficie especifica, maior reatividade superficial e
atividade catalitica. O uso das FVZ tem se mostrado eficiente na remocéo de
diversos poluentes, tais como organicos clorados e metais pesados em solos e
aguas contaminados.

Inserido nesse contexto, o presente trabalho consistiu na aplicacdo de ferro
zero valente imobilizado em carvdo ativado para o tratamento de agua residuaria

com cromo hexavalente remanescente.
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2. OBJETIVOS

2.1 OBJETIVO GERAL

e Sintetizar, caracterizar e avaliar a potencialidade das particulas de ferro zero
valente imobilizadas em carvéo ativado para o tratamento terciario de aguas
residuarias da industria de galvanoplastia com cromo hexavalente

remanescente.

2.2 OBJETIVOS ESPECIFICOS

e Coletar e Caracterizar a agua residuaria de industria de galvanoplastia;

e Sintetizar e caracterizar particulas de Ferro Zero Valente, através das técnicas
de DRX, MEV, FTIR e PCZ;

e Imobilizar as particulas de ferro zero valente com carvéo ativado em pg;

e Aplicar as FVZ imobilizadas ao tratamento de solucdo sintética de cromo
hexavalente e de aguas residuérias com cromo hexavalente remanescente;

e Estudar o efeito de variaveis experimentais como concentracdo de FVZ, pH do
efluente, concentracdo de cromo e temperatura sobre a remoc¢ao de cromo
hexavalente e total.

e Avaliar a eficiéncia das FVZ em tratamento por bateladas sucessivas.
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3. REFERENCIAL TEORICO

3.1 CARACTERISTICAS DE AGUAS RESIDUARIAS DA INDUSTRIA DE
GALVANOPLASTIA

Metais e reativos quimicos sdo base dos processos de tratamento de
superficie. A utilizacdo destes componentes produz residuos quimicos e efluentes
que podem afetar de forma drastica 0 ambiente, bem como causar sérios problemas
de saude na populacdo. Alguns efeitos podem ser observados rapidamente, outros
levam alguns anos até se manifestarem em sua forma mais agressiva. E importante
enfatizar que, independentemente de sua concentracdo ou nivel de toxicidade, todo
efluente deve ser tratado adequadamente (PONTE, 2015).

Devido a dificuldade de se obter informacfes reais sobre todos 0s processos
existentes em empresas que utilizam o tratamento de superficie para se definir
qualquer tipo de processo de controle ambiental, primeiramente deve-se caracterizar
0s residuos no que tange a sua composicdo quimica e estado fisico. A
caracterizacdo dos efluentes liquidos fornece um perfil adequado do seu potencial
poluente, ao identificar a presenca dos elementos mais provaveis desta tipologia.
Em processos de galvanizacdo, tem-se a presenca de cromo hexavalente, cromo
trivalente, cianeto, ferro, zinco, cobre, estanho, entre outros. Nas caracterizagcdes do
efluente deve-se incluir andlises de DBO, DQO, OD, pH, cor, turbidez, sélidos

sedimentaveis, Oleos e graxas (PONTE, 2015).

3.2 CROMO

Os metais pesados apresentam massa especifica elevada, sendo maior ou
igual a um determinado valor de referéncia, que varia entre 3,5 e 7,0 g cm™.
Apresentam massa atomica e numero atomico elevados. Além da elevada massa
especifica, outras propriedades importantes para a sua definicdo sdo consideradas,
como a formacgdo de sulfetos e hidroxidos insollveis, a formagéo de sais que geram

solugcbes aquosas coloridas e a formacédo de complexos coloridos. Cabe destacar
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que a principal técnica de remocao de metais no tratamento de efluentes industriais
€ a precipitacdo, geralmente com a elevacdo do pH e a formacédo de hidréxidos
insollveis. Para a maioria dessas classificacbes, o0 conceito metal pesado esta
associado com propriedades quimicas que ndo expressam seu potencial téxico
(LIMA; MERCON, 2011).

Os metais pesados ndo sao biodegradaveis e tendem a se acumular em
organismos vivos, sendo que muitos sdo conhecidos por serem toxicos ou
cancerigenos. Os metais pesados toxicos de particular preocupacao no tratamento
de aguas residuais incluem cromo, cobre, niquel, mercurio, cddmio e chumbo (FU et
al., 2014).

O cromo (Cr), em particular, € um dos metais pesados toxicos, hormalmente
encontrado em &guas residuais, devido as atividades industriais de metalurgia,
curtimento de couro e galvanoplastia. Na natureza, o cromo pode ser encontrado
principalmente em dois estados de oxidacao: cromo hexavelente [Cr(VI)] e cromo
trivalente [Cr(lll)]. Os dois estados séo diferentes no que diz sentido as propriedades
fisico-quimicas e a reatividade quimica e bioquimica. O cromo hexavalente € um
metal altamente tOxico e cancerigeno, que pode causar dermatite, rinite, e até
mesmo céancer de pulmédo ou de faringe. Devido a sua significativa mobilidade a
nivel de subsolo, o risco potencial de contamina¢édo da 4gua de superficie é elevada.
O cromo trivalente, por outro lado, € menos tdxico, imével, e precipita na forma de
Cr(OH);, sendo considerado como um composto essencial para o bom
funcionamento dos organismos vivos (KHATOON et al., 2013).

Devido a toxicidade do cromo hexavalente, € importante o conhecimento,
em uma amostra que contenha cromo total, em que forma este se encontra:
trivalente ou hexavalente. Com prova de que esta diferenciacdo entre as formas de
cromo € importante tem-se a Resolugcdo CONAMA 430/2011, onde o limite definido
para cromo trivalente é de 1 mg L™, enquanto para o cromo hexavalente é de
apenas 0,1 mg L™ (ANDRADE; SILVA, 2016).

O cromo hexavalente pode ser encontrado em solugdo ou como molécula
de &cido crémico (H,CrOy), cromato (CrO,?) e bicromato (HCrOy4). As equacdes 1 e
2 apresentam as interconversdes destes compostos (GHEJU, 2011).

H,CrOs + H,O = HCro* +H;0" (1)
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HCrO* + H,O0 = CrO,* + H;0O" (2)

Em pH entre 2 e 6, 0 HCrO* forma o dicromato Cr,O;%, conforme a equacéo
3 (GHEJU, 2011).

HCrO* + HCrO* = Cr,0/% + H,0 (3)

3.3 NANOPARTICULAS DE FERRO ZERO VALENTE (nFVZ2)

O ferro € um dos elementos mais abundantes na crosta terrestre, ocorrendo
na natureza principalmente na forma de compostos como hematita (Fe;O3),
magnetita (Fe30,), siderita (FeCOs3), limonita (Fe,03.H,0) e pirita (FeS,), sendo a
hematita o seu principal mineral. As propriedades fisicas e quimicas do ferro lhe
conferem uma enorme importancia nos mais diversos ramos produtivos, incluindo
processos quimicos ambientais, em que o FVZ, em particular, tem atraido grande
interesse como ferramenta de remediacdo ambiental, devido a sua eficiéncia na
degradacdo de compostos recalcitrantes, facilidade de obtenc&o, baixo custo e
compatibilidade ambiental (ABBOTT et al., 2015, MEDEIROS et al., 2010).

A remediacdo ambiental depende da natureza do contaminante, mas em
todos os casos € impulsionado pela oxidacdo de FVZ. No caso dos compostos
organicos clorados, por exemplo, o contaminante alvo nocivo € reduzido e
transformado em espécies relativamente in0cuas, enquanto que para as aguas
contaminadas com metais pesados, a descontaminagao ocorre por adsorgao sobre a
superficie do ferro (DICKINSON; SCOTT, 2010).

Fu et al. (2014) utlizaram o FVZ para remediar uma gama de
contaminantes de aguas subterrdneas e residuais. Segundo o0s autores, o
mecanismo de reagao do FVZ varia de acordo com os tipos de contaminantes
presentes nessas aguas. Tratam-se de mecanismos complexos, que envolvem
processos de oxidacdo, reducédo, adsorcdo e precipitacdo, conforme mostrado na

Figura 1.
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Figura 1. Modelo esquemético dos mecanismos de reagdo do FVZ com diferentes
contaminantes.

Legenda: RCL=composto organico clorado; RH=hidrocarboneto; NACs= Compostos
nitroaromaticos; AACs= Compostos aromaticos de amina; DO= Demanda de oxigénio.

Fonte: Fu et al. (2014)

Durante as duas Ultimas décadas, o interesse pelo uso das nFVZ como
agente redutor do cromo hexavalente tem aumentado. Entre varias tecnologias
disponiveis, a utilizacdo de nFVZ é relatada como uma técnica ideal para correcao
in-situ, devido a sua elevada area superficial ativa, alta reatividade e capacidade de
adsorcdo de metais pesados. Diversos estudos tém relatado a utilizagdo de nFVZ
para a remocdo de Cr (VI) presente em solu¢cdes aquosas. O mecanismo de
remocao contempla etapas de reducdo, complexacdo, adsorcao, precipitacdo ou co
precipitacdo (KHATOON et al., 2013).

Segundo Fu et al. (2014) e Mitra et al. (2011), a remediacéo de Cr® por Fe®,
inicia-se pela adsorcdo instantanea do fon na superficie do Fe® onde se da a
transferéncia de elétrons, em que o Cr® é reduzido a Cr** e Fe® é oxidado a Fe*".
Em seguida, ocorre a precipitacdo de hidroxidos de Cr e Fe, de acordo com as
equacdes 4 e 5.
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Cr¥ag + Fe'ag + 60H@g — Cr(OH)sag + Fe(OH)saqg) 5)

Uma nova tecnologia baseada em ferro metalico esta em desenvolvimento
para a remediacdo de Aaguas subterraneas contaminadas, a qual envolve a
colocacdo de barreiras redox permeaveis (PRB) abaixo do solo, na superficie do
caminho do fluxo de agua subterrdnea. Um PRB consiste em uma camada vertical
grossa e larga de ferro granular. No que diz respeito ao tratamento de aguas
residuais industriais, particulas de ferro ou |& de aco sdo opc¢bes viaveis para a
reducdo do Cr (VI). As particulas metalicas ativas utilizadas nos PRB, tais como
FVZ, promovem a remocdo rapida de contaminantes como o Cr (VI), por Varios
mecanismos, incluindo adsorcao e precipitacdo redutora (MITRA et al., 2011).

Estudos mostram que a reatividade de FVZ tende a aumentar com a area
superficial, que é maximizada quando se utiliza ferro em escala nanométrica.
Yuvakkumara et al. (2011) observaram que a maioria dos autores obtém, em suas
sinteses, particulas de FVZ com diametro na faixa de 10-100 nm e &rea superficial
na faixa de 14-35 m? g™*. Estes relativos tamanhos de particulas e areas superficiais
sdo as caracteristicas mais importantes que proporcionam grande vantagem na

utilizacdo de nFVZ na remediacdo de aguas e solos contaminados.

3.4 SINTESE DAS NANOPARTICULAS DE FERRO ZERO VALENTE

O método mais utilizado para sintese de nanoparticulas de ferro zero
valente foi descrito pela primeira vez por Wang e Zhang em 1997. Os autores
empregaram boro-hidreto de soédio (NaBH,) para reduzir o ferro (II) a ferro metalico,
conforme descrito na Equacéo 6 e ilustrado na Figura 2. O método fundamenta-se
na adicdo do agente redutor a uma solucdo contendo sais de ferro Il desoxigenada e
sob agitacdo, sendo que a formacdo das particulas de ferro zero ocorre

concomitantemente a producéo de gas hidrogénio (ZHANG et al., 2006). O tamanho
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e a reatividade das particulas sdo geralmente dependentes das condicbes de
sintese, que afetam as etapas de formacao da particula (BARRETO-RODRIGUES et
al., 2017).

4Fe*" + 3BHs + 9H,0 — 4Fe’ + 3H,BO3 + 12H" + 6H; (6)

NaBH,

&
LY

Fe(ll)s0,

Figura 1. Esquema da adi¢cao do NaBH, a solucéo de Fe (ll).
Fonte: SUN et al.(2006)

Nas ultimas décadas, diversos pesquisadores tém estudado variacfes desta
rota sintética com o objetivo de produzir particulas cada vez mais reativas para
aplicacoes diversas (SUN et al., 2006, DICKINSON; SCOTT, 2010, SINGH et al.,
2011). Dentre as principais variaveis de sintese estudadas, estdo as concentracdes
de sais de ferro e de agente redutor (NaBH,), pH e velocidade de adicdo de NaBH,
(BARRETO-RODRIGUES et al., 2017).

O quadro 1 resume algumas das principais rotas sintéticas de ferro zero

valente nanoestruturado via reducéo de sais de ferro com borohidreto de sédio.
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Quadro 1. Rotas sintéticas e natureza quimica de nanoparticulas de ferro zero valente.

Rota

Resultado

Autores (ano)

Dissolugao de 7,65 g de FeS0O,4.7H,0
em 50 mL de agua e utilizacdo de
solucdo de NaOH 4 M para ajuste do
pH no intervalo de 6,2 - 7,0. Os sais
foram reduzidos a nanoparticulas por
adicdo de 3,0 g de NaBH; As
nanoparticulas foram isoladas por
centrifugacdo e, em seguida, lavadas,
sequencialmente com &gua, etanol e
acetona e secas sob baixo vacuo
durante 48 h e entdo armazenadas em

nitrogénio.

Nanoparticulas com 3-4
de
particula), 19,0 m? g™ de

nm (tamanho

area superficial (BET).

DICKINSON:
SCOTT, (2010)

Sintese de nanoparticulas de Fe’ pela
reducdo de cloreto férrico (FeCls) com
boro-hidreto de soédio utilizando o
Método de Sun et al. (2006) em uma
propor¢cao em volume de 1: 1 de NaBH,4
(0,2 M) e solucéao de FeCl;z (0,05 M) as
quais foram misturadas em um reator
durante 30 minutos. O boro-hidreto foi
usado em excesso para acelerar a

sintese.

Nanoparticulas com
tamanho médio de 26,4
nm. Tamanho médio do
cristalito de Fe® de 15,9
calculado

nm pela

equacao de Scherer.

Utilizacao de uma proporgéo em volume
1:1 de NaBH, (0,2 M) e FeCl3.6H,0
(0,05 M). O excesso de boro-hidreto
(0,2 M) foi

sintese. As particulas geradas foram

usado para acelerar a

filtradas a vacuo e lavadas
primeiramente com agua deionizada e,

em seguida, com etanol diluido a 5%.

Nanoparticulas
80% de Fe’. Uma média
de 14,50 m? g* (BET).

Tamanho de particula

com

médio em torno de 53

nm.

SINGH et al.
(2011)
SUN et al
(2006)
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Preparacdo de nFZV por meio da | Nanoparticulas com 93% | BARRETO-
reducéo de fon ferroso a ferro zero via | de Fe®. Area superficial | RODRIGUES
método de reducdo com NaBH, numa | de 45 m? g* e tamanho | et al. (2017)
razdo molar Fe®:(BH,) de 1:3.| médio de particula de 60
Adicionaram 25 mL de solucdo de | nm.

NaBH; 1,5 mol/L sob velocidade
controlada a 100 mL de FeSO,4.7H,0
0,125 mol/L pH 3,0 sob atmosfera de
N,. Apos a sintese, foi realizada a
purificacdo das nanoparticulas através
de etapas de lavagem com etanol e
dgua desoxigenada e  posterior
secagem. Ambas as etapas foram

conduzidas sob atmosfera inerte de N-.

3.5 IMOBILIZACAO DAS NANOPARTICULAS DE FERRO ZERO VALENTE

Particulas de nFVZ sintetizadas tendem a aglomerar-se rapidamente na
agua através de forcas de Van der Waals e por atracdo magnética, formando
particulas com diametros variando de microns a varios milimetros. Além disso,
particulas de nFVZ podem reagir com 0 meio circundante (oxigénio dissolvido, agua
e outros agentes oxidantes), levando a rapida perda da reatividade (JIAO et al.,
2015; FU et al., 2014).

Como o ferro é altamente disperso, a remediacdo é mais rapida e eficiente.
O material suportado também pode servir para pré-concentrar reagentes, mediar as
reacoes de transferéncia de elétrons e promover o crescimento das fases do produto
O ferro zero valente suportado geralmente tem maior atividade e maior flexibilidade
para aplicacdes de remediacdo ambiental se comparado as nanoparticulas livres
(ZHANG et al., 2006).
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Li et al. (2010), utilizaram esferas de quitosana para imobilizar as nFVZ (CS-
nFVZ) como uma maneira de reducdo de Cr (VI) em aguas residuais, conforme

ilustrado na Figura 3.

¥ S
\ﬁ ) L-. OH
5 r:m OH

Y
Q — Fc’ »Cr0,~ o — Cylll) © —=Fe(llh

Figura 2. Esquema do mecanismo de remocao de Cr (VI) por CS-nFVZ
Fonte: LI et al. (2010)

O mecanismo proposto por Li et al. (2010) apresenta grupos amino e
hidroxila expostos na superficie das CS-nFVZ (I), em seguida o Cr (VI) € acumulado
na superficie das CS-nFVZ quando estas sdo expostas a solucéo CrO.* (Il), a maior
parte de CrO,* entram nas esferas CS-nFVZ e reagem com as nFVZ (Ill), ocorrendo
a seguinte reacdo conforme apresentado na equacdo 7, o Fe® é oxidado a Fe (lIl),
reduzindo o Cr (VI) a Cr (lll) que predominam na superficie das nFVZ (1V).

Fe® + Cr(Vl) — Fe(lll) + Cr(lll) (7)

Fu et al. (2013) propuseram uma maneira de reducéo e remocao de Cr (VI)
e Cr (Ill) mediado por uma resina usada para imobilizar as nFVZ (R-nFVZ), ilustrada
na Figura 4. De acordo com esta metodologia, a primeira etapa (A) envolve a troca
de ions na superficie da resina, que resulta em uma elevada concentracdo
superficial de Fe?" ; na segunda etapa (B), o ferro presente na superficie da resina
(Resina-Fe?") reage com BH, formando R-nFVZ; (C) ocorre a reacdo HCrO* + Fe°
+ 7H" — cr** + Fe* + 4H,0 com formacao de Cr(lll) e Fe(lll) co-precipitados de
acordo com a equacdo: (1- x) Fe** + xCr** + 3H,0 — Cr,Fe;(OH)s + 3H*; e (D) o

Cr(Ill) troca de ions com o Na*, permanecendo na resina enquanto o Na* é expulso.
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Cr(I1I) (d)

ORcsin Fe* OBH; @nZVi Ong* OCrHID  Cr(VI) (QCrFe, (OH);

Figura 3. Esquema do mecanismo de remocdao de Cr (VI) e Cr (lll) por R-nFVZ
Fonte: FU et al. (2013)

Nanoparticulas de FVZ imobilizadas em materiais sélidos porosos, tais
como carbono, resinas, bentonita, caulinita e zedlitas tém sido utilizadas para
remocéao de diferentes contaminantes. Liu et al. (2013), por exemplo, averiguaram a
aplicacdo de quitosana como material de suporte em PRBs para remover metais
presentes em aguas residuais de galvanoplastia. A capacidade de remocéo de Cr
total, Cu (Il), Cd (Il) e Pb (Il) destas aguas foi de 89,4%, 98,9%, 94,9% e 99,4%,
respectivamente. Em outra aplicacdo relevante, Zhang et al. (2010) utilizaram
caulinita como suporte para FVZ, onde 5 g L™ de caulinita-nFVZ foram aplicadas
para remover Pb (1) de solucdo aquosa contendo 500 mg L™ de Pb (Il), tendo sido
possivel a remocéao de 90,1% de Pb (Il) em apenas 60 minutos de tratamento.

Véarios métodos tém sido investigados para estabilizar as nanoparticulas de
ferro sintetizadas. Jiao et al. (2015), por exemplo, obtiveram sucesso na inibicdo da
agregacao de nanoparticulas de ferro ao empregarem o carvao anidnico hidrofilo e a
quitosana/silica como suportes. Também foram utilizados amido e
carboximetilcelulose como suportes para aumentar a dispersao de particulas e para
melhorar o desempenho da reacéo.

O 4gar também foi aplicado como um suporte eficaz na preparagdo de
nanoparticulas de metais tais como a prata (SHUKLA et al., 2012), devido as suas
propriedades reoldgicas, que o fazem interagir com nanoparticulas de ferro,
tornando-as muito mais estaveis, isto porque na superficie das nFVZ pode ocorre

uma repulséo eletrostatica, tornando as nanoparticulas separadas umas das outras
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(NORZIAH et al., 2006; HE et al., 2007). As nanopatrticulas de ferro zero valente
imobilizadas em agar (A-nFVZ) podem ser separadas da fase liquida através da
aplicacdo de um campo magnético. Em estudo realizado por Jiao et al. (2015),
observou-se que as particulas de A-nFVZ puderam ser uniformemente dispersas em
liguido durante 24 horas, enquanto que as particulas de ferro ndo imobilizadas em
agar aglomeraram-se e precipitaram totalmente em solugcdo aquosa em 5 minutos.

Jung et al. (2013) compararam a remocao do Cr (VI) usando carvao ativado
em p6 (PAC), quitosana e nanotubos de carbono mono/multicamada e verificaram
que a capacidade maxima de adsorc&o foi de 46,9 mg g™ para o PAC, sendo a mais
alta entre os adsorventes usados no estudo, em fungdo do PAC apresentar alta
porosidade, grande area de superficie e alta eficiéncia de adsorcéo.

O quadro 2 resume algumas das imobilizacdes das nanoparticulas de ferro

zero valente.

Quadro 2. Imobiliza¢des das nanoparticulas de ferro zero valente

Imobilizacdes  das | Resultados Autores (ano)

nanoparticulas

LIU et al
(2010)

Imobilizacdo de ferro | 83% de eficiéncia de remocdo de Cr (VI)

zero valente em | em um periodo de 30 minutos.

esferas de quitosana

Imobilizacéo de ferro | Area superficial da caulinita de 6,7 m* g* | UZUM et al.

zero valente em | (BET-Ny). Tamanho das particulas de | (2009)
caulinita caulinita entre 1,1 e 17,4 pum. Area

superficial das nFVZ imobilizadas com

caulinita 9,6 m? g*. Nanoparticulas com

tamanhos entre 10 e 80 nm.
Imobilizacdo de ferro | Tamanho de particula das nFVZ livres de | BEZBARUAH
zero valente em | 35 nm, area superficial de 25 m? g™ (BET). | et al. (2014)

alginato de célcio

Tamanho médio das nFVZ imobilizadas em
esferas de alginato de célcio 3,4 mm.
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Imobilizagao de | Em um periodo de 120 min, nanoparticulas | KUANG et al.
nanoparticulas Ni/Fe imobilizadas tiveram eficiéncia de | (2015)
bimetalicas Ni/Fe | remocéo de Cu(ll) de 86,7%, enquanto que
em alginato de | as livres apresentam eficiéncia de 83,9%.
calcio Para o monoclorobenzeno, a eficiéncia de

remogdo foi de 99,1% utlizando as

nanoparticulas imobilizadas e de 94,7%

usando as livres.
Imobilizagao das | Em um periodo de 60 min, com pH 3, | KAKAVANDI et
nanoparticulas ocorreu adsor¢cdo méaxima de 91,95% de Cr | al. (2014)
bimetalicas  Ag/Fe | (V).
em carvado ativado
(PAC-Fe®/Ag)
Imobilizacao de ferro | Apresentou capacidade de remocédo de Cr | HUANG et al.
zero valente em | (VIl) de 67,0% para a ACFF-nFVZ, sendo | (2014)
fiboras de carbono | maior que as fibras de carbono ativado
ativado (ACFF- | (ACFF) gue foi de 52,6%, e de 59,4% para
nFVZ) as nFVZ.
Imobilizagao de | Tamanho médio de particula de 80 nm e 22 | BARRETO-
nanoparticulas m? g™ de area superficial. Em um periodo | RODRIGUES
bimetalicas Ag/Fe | de 30 min, ocorreu a descloracdo e |etal. (2017)
em alginato de | degradacdo do 4-Clorofenol quando
calcio combinadas com o H0,.

3.6 ADSORCAO

A adsorcdo é uma operacdo de transferéncia de massa, a qual estuda a

habilidade de certos soOlidos em concentrar na sua superficie determinadas

substancias existentes em fluidos liquidos ou gasosos, possibilitando a separacao
dos componentes desses fluidos (RUTHVEN, 1984).
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Quando diversos componentes puderem ser adsorvidos, geralmente o sélido
é seletivo, 0 que torna possivel fracionar a solu¢cdo ou mistura. Nesta mistura tém-se
duas fases, o componente que esta diluido na fase liquida, e um sdlido. Quando
estas duas fases entram em contato, 0 composto que esta diluido se difunde a partir
da fase fluida para a superficie do adsorvente. A forca motriz para esta difuséo é a
diferenca de concentracdo do adsorbato presente na fase fluida e do adsorbato na
superficie do material solido. Este fendbmeno de concentracdo de uma substancia na
superficie de um sélido ou liquido é conhecido como adsorcdo. A substancia que
retém, em sua superficie, a outra é chamada de de adsorvente e aquela que é
atraida € chamada de adsorvato ou adsorbato (KLEINUBING, 2006; MARON;
PRUTTON, 2005).

As moléculas e atomos podem se ligar as superficies solidas por duas
maneiras: interacdo de Van de Waals ou ligac6es quimicas, sendo classificadas em
adsorcdo fisica e quimica (ATKINS; DE PAULA, 2012).

De acordo com Coelho (2006), a adsorcéo fisica (fisissor¢cdo), conhecida
também como adsorcdo de Van der Waals, ocorre quando for¢as intermoleculares
de atracao entre as moléculas do fluido e a superficie do sélido sédo maiores do que
as forcas de atracdo entre as préprias moléculas do fluido. Estas moléculas aderem-
se a superficie do sélido e o equilibrio é estabelecido entre o fluido adsorvido e o
restante que permaneceu na fase liquida. A adsorcdo fisica apresenta
caracteristicas de longo alcance e s6é mais fracas do que a adsorcdo quimica. A
energia liberada quando uma particula € fisissorvida € da mesma ordem da entalpia
de condensacdao. A fisissorcao é rapida e reversivel, tende a formar multicamadas, e
a entalpia da adsorcéo fisica apresenta valores na faixa 20 kJ mol™ (ATKINS; DE
PAULA, 2012).

A adsorgcdo quimica pode ser chamada de quimissorcdo. As moléculas ou
atomos do adsorvato unem-se a superficie do adsorvente por ligacdes quimicas,
predominantemente por ligacbes covalentes. Este tipo de adsorcéo € caracterizada
por ser mais lenta e irreversivel, sendo que a ligagdo € mais forte sobre a superficie
do adsorvente, formando um composto sobre esta, favorecendo a formacao de
monocamada. A entalpia de adsor¢cdo quimica apresenta valores na faixa 200 kJ
mol™ (MARON; PRUTTON, 2005; ATKINS; DE PAULA, 2012).

Para Foust (1980), varios fatores podem afetar a adsorcdo, entre eles, a

estrutura molecular ou natureza do adsorvente, a solubilidade do soluto, o pH do
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meio e a temperatura. A estrutura molecular ou a natureza do adsorvente é
particularmente importante no ordenamento do grau de adsorcdo que pode ocorrer e
o tipo e a localizacdo dos grupos funcionais responsaveis pela adsorcao. Outro fator
importante que afeta a adsorcdo € o didametro molecular do adsorvato. Compostos
com diametros moleculares menores tém maior facilidade em difundir-se para o

interior do sélido e, consequentemente, a adsorcao é facilitada.

3.6.1 Cinética de Adsorc¢ao

De acordo com Ho (2004), a cinética da adsorcdo depende da interacao
adsorvato-adsorvente e das condi¢bes do sistema. O mecanismo e a velocidade da
reacao sao os dois elementos fundamentais para avaliar o processo de operacao da
adsorcdo. Ja a taxa de adsorcdo do soluto determina o tempo de permanéncia
necessario para completar a reacdo de adsorcdo e pode ser avaliada pela analise
cinética. A cinética junto com a modelagem matematica, auxilia a predizer a taxa de
variacdo da concentracdo do adsorvato em relacdo ao tempo em uma espécie
especifica de adsorvente (BORBA et al., 2012).

3.6.1.1 Modelos Cinéticos

Segundo Mahmoodi et al. (2011), varios modelos cinéticos podem ser
utilizados para delinear o mecanismo do processo de adsorcao, entre eles, a reacao
guimica, o controle da difusdo e transferéncia de massa, 0s quais podem ser
utilizados para corroborar os dados experimentais.

Dentre os modelos mais estudados para avaliar as constantes de velocidade
de difusdo quimica, se encontram os sistemas de pseudo- primeira ordem e pseudo-

segunda ordem.
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3.6.1.1.1 Modelo cinético de pseudo- primeira ordem

A equacdo de pseudo-primeira ordem foi a primeira equacao de velocidade
utilizada para descrever o processo de adsorcdo em sistemas liquido-solido. Esta foi
proposta por Lagergren em 1898 baseada na capacidade de adsorcdo do solido
(HO, 2004).

O modelo de acordo Ho; Mckay (1998) esta representado na equacéo (8).

dq;

dt =k (91— qp) (8)

Sendo:
k,: Constante da taxa de adsorcéo do modelo pseudo primeira ordem (min™);
g, : Quantidade adsorvida no equilibrio (mg g™);

q.: Quantidade adsorvida no instante de tempo t (mg g™);

Integrando-se a Equacéao (8) com as condi¢cfes de contorno t=0 até t=t e

gt=0 até gt=qt, obtém-se a equacao 9:

qr = q1(1 — e~ ¥1b) 9

A equacgédo 9 pode ser rearranjada para a forma linear representada na

equacao 10:

k
log(qy — q¢) = log gy — (ﬁ) t (10)

Sendo

gm: Quantidade adsorvida calculada no equilibrio (mg g™);
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Construindo-se o grafico log(q; —q;) versus t, obtém-se a cinética de
adsorcdo de pseudo primeira ordem. Os valores da constante da taxa de adsorcao
k, podem ser determinados através da intercepgéo desse gréfico.

De acordo com Ho; Mckay (1998), se o coeficiente linear n&o for igual a q4,
mesmo tendo um alto coeficiente de correlacdo, a reacdo ndo tem a probabilidade

de seguir o modelo de pseudo primeira ordem.

3.6.1.1.2 Modelo cinético de pseudo-segunda ordem

O modelo de pseudo-segunda ordem baseia-se na hipétese de que a
velocidade de adsorcdo € diretamente proporcional ao quadrado de sitios
disponiveis. A modelagem matemética pode ser representada pela equagdo (11),
(HO; MCKAY, 1998).

dq
— = kz (02— q2)’ an

Sendo
k,: Constante da taxa de adsorcéo de pseudo segunda ordem (g mg™ min™);
¢, : Quantidade adsorvida no equilibrio (mg g™);

g:: Quantidade adsorvida no instante de tempo t (mg g™);

Integrando-se a Equacéo (11) com as condi¢cbes de contorno t=0 até t=t e

gt=0 até qt=qt, obtém-se a equacgao 12:

v e (12)
(-9 q -
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A equacdo 12 pode ser rearranjada para a forma linear representada pela

equacéao 13:
()@ an
qt (kz * q5) q:

. e t A
Construindo-se o grafico 5 versus t, obtém-se os valores de g, e
t

interceptando-se o grafico pode-se calcular k,.
Segundo Ho; Mckay (1998), se g, é igual a capacidade de equilibrio obtida

experimentalmente este modelo sera valido.
3.6.2 Isotermas de Adsorcao

As isotermas auxiliam na determinacdo da capacidade de adsorcdo do
material, ajudando na apreciacdo do desempenho do sistema de adsorcdo. Exercem
um papel importante na elaboracdo de modelos para analise e especificacdo dos
sistemas de adsorcdo, permitindo uma melhor avaliagdo tedrica e interpretacdes
termodinamicas (REIS, 2013).

De acordo com a forma da curva de adsorcgéo, séo definidas as possibilidades
em que pode ocorrer o processo de adsorcéo, ilustrado na Figura 5 (RODRIGUEZ;
LINARES; GUADALUPE, 2009).
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Adsorcédo Favoravel

Y

Adsorcio Linear y
emgg’ B ¥ !
qemag ~— ’

favoravel

Figura 4. Tipos de Isotermas .
Fonte: Adaptado de Rodriguez, Linares e Guadalupe (2009) por ALBORNOZ-MARIN (2015).

A isoterma linear diz que a massa de adsorvato retida por unidade de massa
do adsorvente € proporcional a concentracdo de equilibrio do adsorvato na fase
liguida. J& a isoterma favoravel informa que a massa do adsorvato retida por
unidade de massa do adsorvente é alta para uma baixa concentragédo de equilibrio
do adsorvato na fase liquida e a isoterma irreversivel e a desfavoravel revelam que a
massa de adsorvato retida por unidade de massa do adsorvente independe da
concentracdo de equilibrio do adsorvato na fase liquida e que a massa de adsorvato
retida por unidade de massa do adsorvente é baixa, mesmo para uma alta
concentracéo de equilibrio do adsorvato na fase liquida (NASCIMENTO et al., 2014).

Dados de equilibrio sdo geralmente reportados na forma de isoterma, que séo
diagramas mostrando a variacdo da concentracdo de equilibrio no sélido adsorvente
com a pressao parcial ou concentracdo da fase fluida, em uma temperatura
especifica, sendo a determinacdo experimental das isotermas o primeiro passo no
estudo de um novo sistema adsorbato/adsorvente (RUTHVEN, 1984).

A Figura 6 ilustra os tipos de isotermas, segunda a classificagdo da IUPAC.
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Tipo | Tipo I1 Tipo I

Cantidad adsoatsida
Canisdsd sdsorhsda
Canvidad sdsosrtida

0 | PPa O | P/Po 0 1 PPo

| Tipo V Tipo VI

Cantidad sdsorbads

Canisdad sdsnrhida
Camidad sdsorteida

0 I PPo 0 | PPo D | PPo

Figura 5. Tipos de Isotermas de Adsorcéo.
Fonte: ROUQUEROL et al. (1999)

A isoterma do tipo | € frequentemente chamada do tipo Langmuir. Na
adsorcao fisica, a isoterma deste tipo indica a presenca de micro poros. A isoterma
do tipo Il, a teoria de adsorgédo em multicamada de Brunauer, Emmett e Teller (BET)
foram desenvolvidas para esse tipo de adsor¢cdo. Essa isoterma indica o processo
de adsorcdo em multicamadas, sugerindo a presenca de superficie ndo porosa ou
macro porosa. A isoterma do tipo Ill origina-se da superficie ndo porosa ou macro
porosa que interage muito fracamente com as moléculas do adsorvente. Conforme a
adsorcado ocorre, a adsorcdo adicional é facilitada porque a interacdo do adsorbato
com a camada adsorvida é maior do que a adsorcdo com a superficie do
adsorvente. A isoterma do tipo IV fornece informagdo sobre a estrutura de
mesoporos atraves da histerese, que é a ndao sobreposicao da secdo do adsorcéo e
da dessorcao. A primeira inclinagcdo corresponde a cobertura de uma monocamada.
A segunda inclinacdo mostra a adsorcdo devido a condensagdo capilar. As
isotermas dos tipos IV e V séo caracteristicas da adsorcao, cujas interacdes entre o
adsorvente e o adsorbato sdo fracas. A isoterma do tipo VI € pouco frequente e
ocorre para solidos nao porosos (ROUQUEROL et al., 1999; RUTHVEN, 1984).

As isotermas podem ser representadas por modelos simples que relacionam

diretamente a massa de adsorbato no adsorvente em funcdo da pressao parcial ou
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da concentracao da fase fluida. Os modelos matematicos mais utilizados no estudo
de adsorcdo monocomponente sdo o0s modelos de Langmuir e Freundlich
(KLEINUBING, 2006).

3.6.2.1 Isoterma de Langmuir

No modelo proposto por Langmuir, a adsorcdo é restrita a monocamada,
baseando-se na hipétese de movimento das moléculas adsorvidas pela superficie do
adsorvente, sendo que, a medida que mais moléculas sdo adsorvidas, ha uma
distribuicdo uniforme formando uma monocamada que recobre toda a superficie
(AMUDA et al., 2007).

A isoterma de Langmuir descreve a adsorcdo em sitios especificos e
homogéneos do adsorvente, assumindo uma adsor¢do em monocamada (FOO,;
HAMEED, 2010). A expressao do Modelo de Langmuir € representada pela equacéo
14:

_ QmaxKL Ce

_ 14
9= 11K, 14

Onde

g. . Quantidade do soluto adsorvida por grama de adsorvente no equilibrio (mg g™);
C, : Concentracdo do adsorvato no equilibrio (mg L™);

Imax. Capacidade maxima de adsorcéo (mg g™);

K,: Constante de interacdo adsorvato/adsorvente (L mg™);

A equacéao 15 pode ser escrita na forma linear:

Ce 1 + Ce (15)
qe QmaxKL Qmax
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Através do gréafico de e versus C, pode-se obter os valores de @qpqx € K;- O

de

fator de separacdo adimensional R; é definido como uma caracteristica especial da
isoterma de Langmuir e pode ser escrita de acordo com a equacao 16 (ELEMEN et
al., 2012):

1

R, = ————
LT 1+ k0,

(16)

Onde:
C, : € a concentracao inicial de soluto;

K, : constante de adsorcdo de Langmuir (L mg™).

3.6.2.2 Isoterma de Freundlich

A isoterma proposta por Freundlich foi uma das primeiras a equacionar a
relacdo entre a quantidade de material adsorvido e a concentracdo do material na
solucdo em um modelo com caracteristicas empiricas. Este modelo pode ser
aplicado a sistemas nédo ideais, em superficies heterogéneas e adsorcdo em
multicamada (CIOLA, 1981; MCKAY, 1996).

A equacdo 17 da isoterma de Freundlich tem a seguinte forma:

de = KFCel/rl (17)

Em que:

C,:  Concentracéo de equilibrio em solugéo (mg L™);

g.. Quantidade do soluto adsorvido (mg g™);

Kr: Constante de capacidade de adsorgéo de Freundlich (mg™ " (g™) L'™).

n: € a constante de Freundlich relacionada com a heterogeneidade da energia

do sistema e do tamanho da molécula adsorvida (adimensional).
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A forma linear da equacéo de Freundlich (18) é a seguinte:
1
logq. = log Ky + Elog Ce (18)

A constante K e 0 expoente % podem se obtidos através do grafico de logg,

versus log C,.

3.6.3 Termodinamica de Adsorcgao

A abordagem termodinamica do estudo de equilibrio pode ser aplicada a
adsorcdo, pois envolve um equilibrio de fases com uma distribuicdo do adsorvato
entre o fluido e o adsorvente, de modo que a camada adsorvida pode ser tratada
como uma fase distinta no sentido termodindmico. A camada da superficie, que
consiste no adsorvente e o adsorvato, pode ser considerada como uma Unica fase,
que tem as propriedades gerais de uma solucdo. O adsorvente pode ser
considerado termodinamicamente inerte, se suas propriedades termodinamicas e
geométricas podem ser consideradas independentes da temperatura e da pressao
do gas circundante e da concentracdo de moléculas adsorvidas (RUTHVEN, 1984).

As alteracOes na energia livre de Gibbs (AG) para o processo de adsorcdo a

uma temperatura constante podem ser obtidas usando-se as Equacgdes 19 e 20.
AG® = AH® — TAS® (19)

AG = —RTInK, (20)
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A variagdo de entalpia (AH°) e a variagdo de entropia (AS°) podem ser

também calculadas utilizando-se a equagdo de Van't Hoff a partir de uma

~ Z g 1 ~
representacéo grafica de In K, versus p conforme a equacéo 21.

Sendo:

Temperatura da solucéo (K);
Constante dos gases ideais (8,314 J mol™*K™);

K,. Constante de equilibrio do processo de adsor¢cdo em temperaturas
determinadas.

AS  AH 1
mK,=— - — = (21)

A dependéncia da temperatura dos parametros cinéticos do processo de
adsorcao pode ser calculada mediante a Equacao 22, de Arrhenius (MAHMOODI et
al., 2011).

Ink = In A4 — 22 22

nk =In RT (22)

Sendo:

k: Constante de velocidade do processo de adsorcéo;

A Fator pré exponencial correspondente a constante de Arrhenius;

E,: Energia de ativacdo (J mol™).

A partir do gréafico de In k versus % € possivel obter a energia de ativagdo da

adsorcao E,.
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4. MATERIAL E METODOS

As etapas de sintese, imobilizacéo, caracterizacao e aplicacdo do Ferro zero
valente imobilizado em particulas de carvao ativado em po no processo de adsorcéo

do Cr (VI) sdo apresentadas no fluxograma descrito na Figura 7.
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4.1 FLUXOGRAMA DAS ATIVIDADES

METODOLOGIA

Sintese FVZ Processo de
Adsorcao

1
Agua
Residuéria

Imobil '

monbilizacao [sotermas

FVZ em PAC Solugao Modelagem d Parametros

i Cinética e [ Coleta
Sintética Cr (V1) '| Adslorcéo Termodinédmicos

PAC-EVZ Influéncia das Ajustes Ajustes ——
[ variaveis modelos isotermas de Temperaturas | | Caracterizagé gg“%%g?
; . indepclandentes matematicos adslorcéo 25,40 e 45°C (o] EVZ
. ~ | T T .
Caracterizagdo [ Can:actt(ejnzaggo pH, tempo, Pseudo Pseudo Langmuir pH, DBO, Influéncia do
antes da adsorcio apos adsorgao concentracao primeira segunda . ® ALD ACE DQO, turbidez, pH,
¢ I da solucéo ordem ordem Freundlich AGE, AH®, A5 ferro total, Cr concentragdes
T T T 1 T T 1 [ V1), Cr (Il1), de PAC-FVZ, e
cromo total PAC.
{ DRX] [MEV] [FT-IR] [PCZ] ‘ DRX ’ { MEV } [FT-IR] UV-Vis

Curva de
calibracéo

e

Figura 6. Fluxograma das atividades
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4.2 REAGENTES

Como agente redutor foi utilizado NaBH,4 (Dinamica®) 98%, e como fonte de ions
Fe?* utilizou-se FeS0,.7H,O (Labsynth®) 99%. Para imobilizacdo das particulas de ferro
foi usado carvdo ativado em pd (Synth) com granulometria de 62,1 % (325 mesh). Os
solventes de grau analitico utilizados foram etanol ((Dinamica®) e metanol (Vetec®)
padrdo cromatografico, sem tratamento prévio. Na preparacdo das solugcbes sintéticas,
usaram-se K,Cr,0O; (Synth) 98%. Para a preparacéo de todas as solucdes, utilizaram-se
agua ultrapura, produzida por equipamento ultrapurificador de agua Millipore modelo Mili-

Q direct 8. A desoxigenacao da agua foi realizada por purga com N, durante 15 minutos.

4.3 SINTESE DO FVZ

4.3.1 Sintese de ferro zero valente imobilizado em carvéo ativado em p6 (PAC-FVZ)

A preparacdo de PAC-FVZ foi efetuada por meio da reducdo de fon Fe* em ferro
zero via método de reducdo com NaBH, conforme condi¢cdes descritas por Barreto-
Rodrigues et al. (2017), segundo uma razdo molar [Fe*]:[BHs] de 3:1, conforme a

equacao (23):

6Fe®" + 2 (BH,) + 6H,0 — 6Fe’ + 2(H,BO3) + 12H" + 2H, (23)

Na primeira etapa, adicionou-se com o auxilio de uma bureta, 25 mL da solucdo de
NaBH; 1,5 mol L™ a 100 mL de FeS0,4.7H,O 0,125 mol L™ dissolvidos em solucéo
metandlica contendo metanol e agua (30%:70%), em pH 3,0. A sintese do FVZ foi
realizada em um kitassato de 500 mL. A solucédo foi homogeneizada utilizando agitador

magnético.
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Na segunda etapa, apds a adi¢éo total do NaBH,, adicionou-se 1g de carvao ativado
em po6 (PAC), agitando-se por 45 minutos. Em seguida, na terceira etapa realizou-se a
purificacdo através de operacdes de lavagens, retirando-se o sobrenadante foi realizado
uma triplice lavagem do precipitado formado com alcool etilico, usando-se 200 mL a cada
lavagem.

Na quarta etapa foi realizada a secagem do precipitado formado, sobre uma chapa
aquecedora com agitador magnético e utilizando nitrogénio para acelerar o processo de
secagem e evitar a passivacao do material obtido. A temperatura foi mantida em 75 °C até
finalizar a secagem. As etapas da sintese, imobilizacéo, lavagem do precipitado formado
e secagem, foram realizadas conforme demonstradas na Figura 8.

Entrada N2

S

e

@& @

1° Etapa: Sintese FVZ 2° Etapa: Imobilizagdo do FVZ em PAC  3° Etapa: Operacbes de lavagem 4*¢ Etapa: Secagem

Figura 7. Etapas da sintese do FVZ, imobilizacdo em PAC, operacdes de lavagem e secagem

O material obtido PAC-FVZ apés as etapas de sintese do FVZ, imobilizagdo em

PAC, operacdes de lavagem e secagem € mostrado na Figura 9.
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Figura 8. Material obtido PAC-FVZ apds etapas de sintese, imobilizacéo, lavagem e secagem

4.4 CARACTERIZACAO DOS ADSORVENTES

4.4.1 Difratometria de raios X (DRX)

Para caracterizacdo do FVZ, PAC e PAC-FVZ os ensaios de DRX foram realizados
na Central de Andlises da UTFPR/PB, utilizando o equipamento da marca Rigaku®
modelo Mini Flex 600, com radiacdo de cobre Cu com A - 1,54A, passo de 0,02°,

velocidade de 2°/ min e intervalo de 26 = 10° a 90°.

4.4.2 Microscopia eletrdnica de varredura (MEV)

As caracteristicas morfologicas da superficie do FVZ, PAC e PAC-FVZ foram obtidas

por meio de Microscopia Eletrénica de Varredura — MEV. A analise foi realizada na
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Central de Andlises da UTFPR/PB, utilizando o equipamento Hitachi TM3000, sendo que

as amplificagcdes das imagens foram de 1500 vezes.

4.4.3 Espectroscopia de infravermelho com transformada de Fourier (FTIR)

Para a caracterizacdo dos grupos funcionais presentes nas amostras de FVZ, PAC
e PAC-FVZ, foi utilizada a técnica espectroscopia de infravermelho com transformada de
Fourier. As andlises foram realizadas na Central de Andlises da UTFPR/PB, utilizando o
espectrofotbmetro Perkin Elmer modelo Frontier na faixa de 400-4000 cm™, utilizando
resolucdo 2 cm™ e 32 acumulacdes. Os espectros foram obtidos em modo transmitancia,

sendo que as analises foram realizadas utilizando-se pastilhas de KBr.

4.4.4 Determinacédo do pH potencial de carga zero (PCZ2)

A determinacdo do ponto de carga zero objetiva avaliar o pH em que a superficie
do adsorvente possui carga neutra. A metodologia consiste em colocar agua em
diferentes valores de pHs, em contato com o adsorvente, e comparar o pH inicial de cada
ponto com o pH apés um determinado tempo em contato. Para isso, utilizaram-se 50 mg
de adsorvente sob diferentes condi¢des de pH inicial (1, 2, 3, 4,5, 6, 7, 8, 9, 10, 11, 12),
ajustados com solucées de HCI ou NaOH 1 mol L™, & temperatura ambiente (25°C), com
agitagéo de 150 rpm por 24 horas (GUILARDUCI et al., 2006; MIMURA et al., 2010). O pH

final foi determinado para cada ponto, sendo todos realizados em duplicata.
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4.5 ESTUDOS DE ADSORCAO

4.5.1 Preparacgédo das solugdes sintéticas de Cr (VI)

Preparou-se uma solucédo-estoque de cromo hexavalente, dissolvendo-se 141,4 mg
de dicromato de potassio P.A (K,Cr,0O7) em agua e diluindo-se a 1000 mL. As solucdes
sintéticas de Cr (VI) foram preparadas pela dissolucdo em agua ultrapura a partir dessa
solugéo estoque.

O pH das solucdes sintéticas de Cr (VI) e da agua residuéria foram determinados

por meio de leitura em triplicatas em pHmetro digital (Modelo: Tecnopon mPA 210 V7.1).

4.5.2 Determinacéo do Cr (VI), Cromo Total e Curvas de Calibracao

Para determinacéo do Cr (VI) utilizou-se o método colorimétrico da difenilcarbazida,
de acordo com a NBR 13738/1996, no qual o Cr (VI) absorve a radiagdo em um
comprimento de onda de 540 nm, através da técnica de espectroscopia no UV/Vis,
utilizando-se o espectrofotdmetro (Modelo: Thermo scientific Evolution 60S UV-Visible
spectrophotometer). Para a quantificagdo do cromo total, foi usada a técnica de
espectroscopia de absorcédo atdmica de chama, através do equipamento Modelo: Perkin
Elmer Pinaacle 900T.

As curvas de calibragdo foram construidas com diferentes concentracées de Cr (VI)
(0,05, 0,10, 0,15, 0,20 e 0,50 mg L™ e (5, 10, 25, 50, 75 e 100 mg L™).
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4.5.3 Efeito do pH na remocéo do Cromo (VI)

Os estudos foram conduzidos utilizando-se erlenmeyers de 250 mL, contendo 50
mL da solugdo sintética preparada a partir de uma solugdo estoque de dicromato de
potassio (K,Cr,07) com 50 mg L™ de Cr (V1) e 0,5 g do adsorvente PAC-FVZ. Foi avaliado
o efeito do pH no processo adsortivo na faixa de 3 -8,5 (3, 5, 7 e 8,5) unidades de pH. O
estudo foi realizado em temperatura ambiente (25 + 2 °C) com 130 rpm de de rotagdo em
diferentes intervalos (0, 2, 4, 6, 8, 10, 15, 20, 25, 30, 45, 60, 90 e 120 minutos) em
incubadora de bancada (Modelo: Shaker Mod MAQL-200). Em cada intervalo foram
retirados amostras filtradas qualitativamente e, pela diferenca entre a concentracao inicial
do Cr (VI) e a concentracdo do Cr (VI) em equilibrio no sobrenadante, determinado por
leituras no UV-visivel. Para o calculo da capacidade de adsorcdo e a porcentagem de

remocao do cromo foram utilizadas as equacdes 24 e 25:
vV
Q= (i~ Cyy @249

100
%Rem = (Ci - Ce)T (25)

l

Onde:

Q.: Capacidade de remocao de cromo adsorvido por massa de adsorvente (mg g™);
C;: Concentracéo inicial do cromo (mg L™);

C,: Concentracéo final de cromo (mg L™);

V: Volume da solugao de cromo usada (L);

W: Massa de adsorvente.
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4.5.4 Efeito do tempo de contato na remog¢&o do Cromo (VI)

Os estudos foram conduzidos utilizando-se erlenmeyers de 250 mL, contendo cada
50 mL da solucao sintética com 50 mg L™ de Cr (VI) e 0,5 g do adsorvente PAC-FVZ, em
pH 3. O ensaio foi realizado em temperatura ambiente (25 + 2 °C) com 130 rpm de
rotacdo em diferentes intervalos (0, 2, 4, 6, 8, 10, 15, 20, 25, 30, 45, 60, 90 e 120 minutos)
em incubadora de bancada. Em cada intervalo foi retirado amostras, filtradas e,
determinado por leituras no UV-visivel a concentracdo de Cr (VI). Para o calculo da

porcentagem de remocao do cromo utilizou-se a equagao a 25.

4.5.5 Modelagem Cinética de Adsorcéo

Os ensaios cinéticos foram realizados em frascos de erlenmeyers com 250 mL de
capacidade com um volume de 50 mL de solucdo sintética de Cr (VI) e massa de
adsorvente de 0,5 gramas. Foram preparadas soluc¢des padrdes com concentracao inicial
de 50 mg L™ de Cr (V1) em intervalos diferentes (0, 2, 4, 6, 8, 10, 15, 20, 25, 30, 45, 60, 90
e 120 minutos), na faixa de 3 -8,5 (3, 5, 7 e 8,5) unidades de pH, em incubadora de
bancada. Amostras de 50 mL foram retiradas em intervalos de tempo pré-determinados,
filtradas em papel filtro qualitativo para analise da concentracdo da solucao de Cr (VI). A
guantidade Cr (VI) adsorvido pelo adsorvente foi calculada empregando-se a equacgao 24.
A porcentagem de remocao foi calculada conforme equacao 25.

A cinética dos processos de adsorcdo do Cr (VI) foi modelada utilizando-se as

equacdes de pseudo 12 e pseudo 22 ordens.
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4.5.6 Isotermas de Adsorgao

Para a obtencdo das isotermas de adsorcao do Cr (VI) para o PAC-FVZ, foram
utilizadas diferentes concentracdes iniciais de solugéo sintética de Cr (VI) 5, 10, 25, 50, 75
e 100 mg.L™, com volume de 50 mL e massas constantes de adsorvente (0,5 g) a 130
rom. O pH em 3 e em temperaturas de 25°C, durante 90 minutos em incubadora de
bancada.

Apébs o tempo de equilibrio determinado na etapa da cinética, do Cr (VI), amostras
da solucédo de Cr (VI) de cada frasco de erlenmeyer foram retiradas, filtradas e
guantificadas por meio de leitura da absorbéancia no espectrofotbmetro.

As isotermas foram ajustadas a modelos matematicos de Langmuir e Freundlich de

acordo com as Equacgbes 14 e 17, respectivamente.

4 5.7 Parametros Termodinamicos

Foram estudados diferentes valores de temperaturas 25, 40 e 45 °C, e utilizadas
diferentes concentracdes iniciais de solucao sintética de Cr (VI) 50, 75 e 100 mg L™, com
volume de 50 mL e massa constante de adsorvente (0,5 g) a 130 rpm em pH 3, durante
90 minutos em incubadora de bancada.

A determinacdo dos parametros termodinamicos foi obtida a partir das equacdes
19 e 20.

4.6 COLETA E CARACTERIZACAO DE AGUA RESIDUARIA COM Cr (VI)

A coleta de agua residuaria com cromo hexavalente remanescente foi realizada
seguindo um processo de amostragem composta. A coleta se deu em embalagens
plasticas de polipropileno de 2 litros em diferentes pontos e profundidades no tanque de

uma industria de galvanoplastia da cidade de Pato Branco, onde € armazenada apos o
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tratamento por precipitagdo quimica. As embalagens contendo as amostras individuais
foram levadas ao laboratério, sendo as mesmas combinadas, homogeneizadas,
refracionadas e congeladas a uma temperatura de -4°C para posterior utilizacao.

Para caracterizacdo da agua residuaria com cromo hexavalente remanescente
coletada, foram realizadas analises seguindo métodos oficiais segundo a APHA (2005),
dentre as quais foi determinada a concentragéo de Cr (lll), Cr (VI), cromo total, ferro total,
DQO, DBO, turbidez e pH. Estas analises foram realizadas nos laboratérios de quimica e
pelo LAQUA da UTFPR/PR.

4.7 ESTUDOS COM AGUA RESIDUARIA

4.7.1 Efeito do pH na remocgé&o do Cr (VI)

Os estudos com a 4gua residuaria coletada de uma industria de galvanoplastia,
foram conduzidos utilizando erlenmeyers de 250 mL, contendo 50 mL da solucdo de agua
residuéria e 0,5 g do adsorvente PAC-FVZ. Foi avaliado o efeito do pH na remocéao do Cr
(VI) segundo a faixa de 3 — 9,0 (3, 5, 7 e 9,0) unidades de pH. Para a determinagcédo dos
parametros termodindmicos trabalhou-se com temperaturas diferentes, mas como
apresentaram uma pequena variagdo com o aumento, foi entdo mantida a temperatura de
25 + 2 °C para todos os outros estudos realizados. Utilizou-se 130 rpm de rotagdo em
diferentes intervalos (0, 2, 4, 6, 8, 10, 15, 20, 25, 30, 45, 60, 90 e 120 minutos) em
incubadora de bancada. Em cada intervalo foi retirado amostras, filtradas e determinadas
por leituras espectroscopicas UV-visivel a concentracdo de Cr (VI). Para o calculo da

porcentagem de remoc¢ao do cromo foi utilizada a equacéo 25.

4.7.2 Efeitos da massa do PAC-FVZ na remocéao do Cr (VI)
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Foi avaliado o efeito da massa do adsorvente PAC-FVZ na remocao do Cr (VI).
Utilizaram-se diferentes massas do adsorvente PAC-FVZ (0,1, 0,25, 0,50, 0,75,1,0 e 1,5
gramas). Os ensaios conduzidos em erlenmeyers de 250 mL, contendo cada 50 mL da
solucdo de agua residuéaria, em temperatura de 25 £ 2 °C, pH 3, com 130 rpm de
velocidade de rotacdo em um periodo de 120 minutos em incubadora de bancada Apds
este periodo foi retirado amostras, filtradas e, determinadas por leituras espectroscépicas

UV-visivel a concentracao de Cr (VI).

4.7.3 Efeitos do carvao ativado em p6 na remocéao do Cr (VI)

Foi avaliado o efeito da concentragdo dos adsorventes PAC e PAC-FVZ na
remocado do Cr (VI) e os resultados foram comparados. Os ensaios foram conduzidos em
erlenmeyers de 250 mL, contendo cada 50 mL da solucdo de agua residuaria, 0,5 g de
PAC, em temperatura de 25 + 2 °C, pH 3, com 130 rpm de velocidade de rotacdo em
intervalos diferentes (0, 5, 10,15, 20, 25, 30, 45, 60, 90 e 120 minutos) em incubadora de
bancada. E em outros ensaios, sob as mesmas condi¢des, utilizaram-se 0,5 g do PAC-
FVZ. Ao término destes intervalos, foram retiradas amostras, filtradas e determinadas por

leituras espectroscopicas UV-visivel a concentracao de Cr (VI).

4.8 CARACTERIZACAO DO ADSORVENTE APOS A ADSORCAO

Apés a adsorcdo do Cr (VI) pelo adsorvente PAC-FVZ, reutilizou-se 0 mesmo.
Depois da filtragem das amostras, foi recolhido e secado o adsorvente em estufa a 50 °C.
Posteriormente, 0 mesmo foi caracterizado pelas técnicas de DRX, MEV e FTIR, para que
se pudesse avaliar se no processo de adsorcdo houve ou ndo mudancas na sua

caracterizacdo, morfologia e na interagdo quimica.
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4.8.1 Efeitos do PAC-FVZ apéds a adsorcao na remocéao do Cr (VI)

Também foi avaliada a eficiéncia de remocé&o do Cr (VI) utilizando-se o adsorvente
PAC-FVZ recuperado. Os ensaios foram conduzidos em erlenmeyers de 250 mL,
contendo cada 50 mL da solucdo de agua residuaria, 0,5 g do adsorvente PAC-FVZ
recuperado, em temperatura de 25 + 2 °C, pH 3, com 130 rpm de velocidade de rotacao
em intervalos diferentes (10, 20, 30, 60 e 120 minutos) em incubadora de bancada. E em
outros ensaios, sob as mesmas condic¢des, utilizou-se 0,5 g do PAC-FVZ para que entao
fossem comparados quanto a eficiéncia de remocdo do Cr (VI). Ao término destes
intervalos foi retirado amostras, filtradas e determinadas por leituras espectroscopicas UV-

visivel a concentragéo de Cr (VI).
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5. RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1 CARACTERIZACAO DOS ADSORVENTES

5.1.1 Difratometria de raios x (DRX)

Através das andlises de DRX dos materiais sintetizados foi possivel caracterizar a
imobilizacdo do ferro valéncia zero nas particulas de carvao ativado em p6. Esta andlise
foi realizada para o FVZ, PAC e para o PAC-FVZ. Os resultados sdo mostrados nas
Figura 10, 12 e 13.
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Figura 9. DRX Ferro Zero Valente (FVZ)
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O difratograma da Figura 10 mostra que o material sintetizado apresentou pelo
menos trés picos caracteristicos em 20 = 44,8°, 65,32° e 82,60° que representam a
estrutura CCC (cristalina cubica de corpo centrado) Fe’(110), Fe’(200) e Fe®(211),
respectivamente (LIN et al., 2012).

Os picos menores e ruidos dispersos podem ser justificados pela presenca de
residuos de precursores sintéticos e de oxidos (20 = 36°), tipico para Fe,Os, que podem
ter se formado durante a sintese ou secagem do FVZ.

Os picos encontrados no difratograma do FVZ corrobora com os picos apresentados
no difratograma do estudo realizado por Hwang et al. (2011), conforme ilustrado na Figura
11.
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Figura 10. DRX das NFVZ preparado (a) 2 mL min™,(b) 20 mL min™
Fonte: HWANG et al. (2011)
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Figura 11. DRX do Carvao Ativado em p6 (PAC)

No difratograma da amostra de carvao ativado em pG4, o pico em 206 = 245° é

atribuido as elevadas concentracdes de carbono.
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Figura 12. DRX do Ferro zero valente imobilizado em carvao ativado (PAC-FVZ)

Ja o difratograma da Figura 13 mostra picos tipicos dos precursores FVZ e PAC
sugerindo que as particulas de Fe® foram imobilizadas e incorporadas com particulas de
carvao ativado em p6 (PAC).

O método de determinacdo de tamanho de cristalito Williamson-Hall constatou para
os materiais FVZ, e PAC-FVZ, foram, respectivamente de 17,7 nm e 33,4 nm. Resultados
estes, que caracterizam as particulas de FVZ como nanométricas. Barreto-Rodrigues et
al. (2017) em seu estudo encontraram um tamanho médio do cristalito de 70 nm. J&a
Hwang et al. (2011) obtiveram particulas no tamanho de 87,4 nm e 9,5 nm.

Analogamente, Kakavandi et al. (2014) obtiveram particulas bimetalicas de Fe®/ Ag
no tamanho de 82 nm, as quais apresentaram um difratograma com picos presentes em
24,7, 37,8, 45 e 54, atribuidos as fases de carbono, prata e ferro zero valente,

respectivamente.
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5.1.2 Microscopia eletrdnica de varredura (MEV)

A morfologia da superficie dos adsorventes FVZ, PAC e PAC-FV foi verificada
mediante a microscopia eletrénica de varredura (MEV). Os resultados sdo mostrados nas
Figura 14, 15 e 16.

00 2017/08/04 10:19H D4,7 50 um

Figura 13. Micrografia do FVZ com amplificag&o de 1500 X
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00 2017/08/04 09:31H D44 50 um
Figura 14. Micrografia do PAC com amplificacdo de 1500 X

00 2017/08/04 09:54H D4,7 50 um
Figura 15. Micrografia do PAC-FVZ com amplificagdo de 1500 X

A Figura 14 mostra a imagem do FVZ antes de ser imobilizado com carvao ativado.
A Figura 15 mostra a imagem do carvao ativado sem estar incorporado ao FVZ e a Figura

16 mostra o carvao ativado ja incorporado ao FVZ. A agregacao observada na Figura 14
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pode ser atribuida a forcas magnéticas entre as particulas de ferro (NIU et al., 2005). Na
Figura 16 as particulas de carvao ativado aparecem intercalando as particulas de FVZ,

podendo limitar o processo de autoagregacao.

5.1.3 Espectroscopia de infravermelho com transformada de fourier (FTIR)

Os espectros de infravermelho dos materiais PAC-FVZ, PAC e FVZ, representados
na Figura 17, foram realizados para se obter informacdes sobre a presenca de grupos

funcionais tipicos, os espectros foram avaliados nas faixas de 4000-400 cm™.
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Figura 16. Comparacao dos espectros FTIR de PAC-FVZ, PAC e FVZ
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No espectro do PAC-FVZ aparece uma ampla banda na regido de 3400
cm™ que pode ser atribuida a vibragcdo O-H adsorvidas nos intersticios do FVZ
ou de agua ligada em ponte a capa de Oxido produzido via passivacao
superficial. Na regi&o de 1100 cm™ aparece uma banda que pode ser atribuido a
vibragcédo C-O. (HUANG et al., 2014).

A analise do espectro no infravermelho do carvao ativado em p6 (PAC)
sugere a presenca de grupos hidroxilas sob a forma de grupos fendlicos em
2321 cm . A banda na regigo de 1530 cm™ pode ser atribuida & combinacéo de
vibracdo de estiramento de anel aromético e de grupos C=0 conjugados. J4 na
regido de 1100 cm™ pode ser atribuida a varias ligacdes C-O em éteres, fendis e
hidroxilas o que confirma a presenca de grupos fenolicos no PAC (BOEHM,
2002; SRIVASTAVA et al., 2008).

A Figura 18 mostra, esquematicamente, os grupos funcionais encontrados

nas superficies dos carvoes.

Carboxila

Lactona

Fenol

Carbonila

Eter
Pirona

Cromeno

Figura 17. Grupos funcionais presentes nas superficies dos carvdes
Fonte: Adaptado de SCHNEIDER (2008) por COSTA (2014)
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5.2 Determinacao do pH potencial de carga zero (PCZ)

O potencial de carga zero corresponde ao ponto que o pH se mantém
constante, depois de o sistema atingir o equilibrio. A Figura 19 apresenta a
relacdo entre o pH inicial e o pH final das solugcdes. A partir desses dados, foi

possivel inferir o ponto de carga zero de 9,8.

=
w

P
=N
—T

)
T
]
]
]
]
|
|
]

pH final

[« N W b [é)] o N o ©
T T

o 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13
pH inicia

Figura 18. Determinacéo do ponto de carga zero do PAC-FVZ

Isto significa que neste valor de pH a carga total da superficie do PAC-FVZ
€ zero, e pode-se inferir que a superficie do adsorvente torna-se parcialmente
negativa ou positiva em funcéo do pH. Nesse contexto, valores de pH menores
ao pHpcz 9,8 indicam que a carga superficial do PAC-FVZ sera positiva e
valores de pH maiores do que o pHpecz) 9,8 a carga superficial do PAC-FVZ sera
negativa.

Os valores de pH da solugcdo menores do que o PCZ (presenca de cargas
positivas na superficie do adsorvente) favorecem a adsor¢cdo dos anions de
cromo hexavalente. Em valores de pH acima do PCZ, pode ocorrer repulsado

eletrostatica entre a superficie do adsorvente (carregadas com cargas negativas)
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e 0s anions de cromo hexavalente (cargas negativas), pois adorvente e

adsorbato estdo com a mesma carga (KIM e WU, 2005).

5.3 ESTUDOS DE ADSORCAO

5.3.1 Curvas de Calibracao para o Cr (VI)

Para determinacdo do Cr (VI) foi feita as curvas de calibracdo para
diferentes concentracdes. As Figuras 20 e 21 apresentam as curvas de

calibragcao obtidas.
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Figura 19. Curva de calibracdo para as concentracdes de Cr (VI) (5, 10, 25, 50, 75 e 100 mg
L™)
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Figura 20. Curva de calibracéo para as concentragdes de Cr (VI) (0,05, 0,1, 0,15, 0,2 e 0,5
mg L™
As curvas apresentaram uma boa linearidade, faixas lineares de trabalho
compativeis a natureza das amostras e coeficientes de determinacédo (R?) de
0,9819 e 0,9973 para Cr (VI).

5.3.2 Efeito do pH na remogé&o do Cromo (VI)

Com o objetivo de avaliar o efeito do pH na remocao dos ions de cromo
hexavalente, foram conduzidos ensaios em pH 3, 5, 7 e 8,5. Os resultados
obtidos sdo mostrados na Figura 22. De maneira geral, a medida em que o pH

aumenta ocorre uma diminui¢cdo na eficiéncia de remocédo de ions cromo.
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Figura 21. Efeito do pH naremocéo do Cr (VI).
Condi¢des: Concentracdo de Cr (VI) 50 mg L 05 g PAC-FVZ, velocidade de agitagcédo 130
rpm, temperatura 25 °C.

Observa-se que a remocao maxima ocorreu em pH = 3 e em tempos
correspondentes a 30 e 60 minutos, condicdo em que funcéo o distanciamento
em relacdo ao PCZ é maior, favorecendo a adsorcédo de anions de Cr (VI) (HU et
al.,, 2005). Em valores de pH mais elevado, a superficie do PAC-FVZ é
carregada negativamente, aumentando assim a repulsdo eletrostatica entre o0s
ions de Cr (VI) e 0 adsorvente (LV et al., 2011).

Khatoon et al. (2013) verificaram que a adsor¢do de cromo pelas nFVZ é
um processo altamente dependente do pH. O pH da solucdo, determina a
espécie quimica de ions cromo e também afeta a carga superficial do
adsorvente. Os resultados obtidos mostraram que a remocgéo de ions Cr (VI)
aumenta com a diminui¢cdo do pH. A taxa maxima de reducédo de Cr (VI) ocorreu
em pH = 3 com 98,32% de eficiéncia. As nFVZ tém uma alta reatividade em pH
= 3. Em outro estudo realizado, observaram-se que em valores de pH’s acima de
3, a eficiéncia de remocédo diminuiu, isto pode ser devido a formacdo de
hidroxidos de Fe e Cr (ZHU et al., 2009).

Hu et al (2005) verificaram que a taxa de redugcdo de Cr (VI) foi
grandemente reduzida sob condi¢des alcalinas porque em pH baixo (pH = 3), a

forma dominante de Cr (VI) € HCrO,, e a superficie do adsorvente é

positivamente carregada. Ao aumentar o pH, a espécie HCrO, muda para
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outras formas CrO,* e Cr,O;*". A diminuicdo da adsorcdo de Cr (VI) pelo
aumento do pH é devida & competicdo entre os anions CrO,>” e OH™ (SHERMAN
et al., 2000).

5.3.3 Efeito do tempo de contato na adsorgéo do cromo (VI)

Neste estudo, analisou-se o efeito do tempo de contato na adsor¢ao do
cromo hexavalente. Os resultados obtidos sdo mostrados na Figura 23.
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Figura 22. Efeito do tempo de contato na adsorc¢ao do Cr (VI).
Condicdes: Concentracéo de Cr (V1) 50 mg L™, 0,5 g PAC-FVZ, pH=3, velocidade de
agitacdo 130 rpm, temperatura 25 °C.

A eficiéncia maxima de adsorcdo do Cr (VI) (71,2%) ocorreu em um
tempo de contato de 60 minutos. Observa-se que depois deste tempo comeca a
diminuir a eficiéncia de adsorcéao.

O aumento na eficiéncia de adsorcdo pode ser devido a existéncia de
sitios ativos vagos na superficie do adsorvente. A medida que o tempo de
contato é aumentado, a disponibilidade dos ions Cr (VI) para os sitios ativos na
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superficie do adsorvente sdo limitados, reduzindo, assim, a eficiéncia de
adsorcao (KAKAVANDI et al., 2014).

5.3.4 Modelagem Cinética de Adsorcao

Os dados experimentais obtidos em funcdo do pH e tempo foram
ajustados aos modelos cinéticos de pseudo- primeira ordem e pseudo- segunda
ordem de acordo com as equagbOes 10 e 13 na forma linear, estes dados

experimentais para o Cr (VI) estdo apresentados na Figura 24 (a-b).
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Figura 23. (a) Cinética de adsorcdo de pseudo- primeira ordem. (b) Cinética de adsorc¢ao
de pseudo- segunda ordem para Cr (VI).

Na Tabela 1 sdo apresentados os parametros dos modelos cinéticos de

pseudo primeira ordem e pseudo segunda ordem para o Cr (VI) em PAC-FVZ.
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Tabela 1. Dados cinéticos de adsor¢ao para o Cr (VI) em PAC-FVZ
Condi¢cdes experimentais: Co (Cr (VI)) =50 mg L% 0,5 g PAC-FVZ, 25°C para modelos de
pseudo primeira e pseudo segunda ordem.

Pseudo-primeira ordem Pseudo-segunda ordem
pHinicial  qe,exp ge,cal ki (min™) R® ge,cal K, R®
(mgg") (mgg™) (mgg?)  (minY)
3 3,738 3,292 0,0375 0,961 4,246 0,0139 0,989
5 3,294 2,784 0,0320 0,948 4,118 0,0090 0,957
7 3,131 1,943 0,0377 0,231 3,489 0,0781 0,970
8,5 2,917 1,966 0,0204 0,264 3,294 0,0541 0,966

Dentre as duas modelagens cinéticas, pode-se verificar que o coeficiente
de determinacado (R?) dos modelos de pseudo primeira ordem e pseudo segunda
ordem para o Cr (VI) diferem em grande parte, 0 modelo de pseudo segunda
ordem apresentou uma melhor correlacdo para adsorcdo do Cr (VI) sobre o
PAC-FVZ. Além disso, os valores de ge determinados por este modelo sdo os
gue mais se aproximam dos valores obtidos experimentalmente. Assim sendo, 0
processo de adsorcdo do Cr (VI) no PAC-FVZ se ajusta melhor ao mecanismo
de pseudo-segunda ordem, corroborando com os resultados de Kakavandi et al.
(2014); Luo et al. (2013); Jung et al. (2013) e Selvarani; Prema (2012), que
apresentam o modelo cinético de pseudo-segunda ordem como o que melhor

descreve a adsorgéo do Cr (VI).

5.3.5 Isotermas de Adsorc¢éo

A capacidade do PAC-FVZ em adsorver o Cr (VI) foi avaliada pelos dados
experimentais obtidos para o equilibrio, os quais foram ajustados aos modelos

de Langmuir e Freundlich em diferentes concentra¢fes, conforme Figura 25.
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Figura 24. Ajustes dos dados experimentais nas isotermas de Langmuir e Freundlich.
Condigdes: a 25 °C, pH 3, nas concentrag¢des Cr (VI) 5, 10, 25, 50, 75 e 100 mg.L'l.

Na Tabela 2 sdo apresentados os parametros de equilibrio e os
coeficientes de determinacdo (R?) para os modelos de Langmuir e Freundlich,
nas diferentes concentragdes para o Cr (VI).

Tabela 2. Parametros obtidos a partir dos modelos de Isotermas de Langmuir e Freundlich
para o Cr (VI).

Langmuir Freundlich

Qmax (Mg g7) 2,60430 R 0,91715
Ke(mg g™)

K. (mg L™ 0,14706 n 3,90515

R? 0,96809 R* 0,97588

Observando a Tabela 2 pode-se inferir que as isotermas foram melhor
representadas pelo modelo de Freundlich. Os coeficientes de determinacgéo (R?)
apresentou ser melhor para o modelo de Freundlich comparado com o modelo
de Langmuir. O valor de n calculado pela isoterma de Freundlich (3,905)

evidenciam a favorabilidade da adsorcéo, pois de acordo com Nascimento et al.
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(2014), quando o valor de n de Freundlich é superior a 1, a adsor¢éo é favoravel
e 0 adsorbato prefere a fase sdlida a liquida.

Estes resultados demonstram que ocorre formacdo de multicamadas
devido a interacdo adsorvato-adsorvente. A isoterma de Freundlich assume
adsorcdo em multicamada e considera que o adsorvente possui sitios com

diferentes potenciais de adsorcéo e superficie heterogénea (MELGAR, 2009).

5.3.6 Parametros Termodinamicos

A partir do efeito da temperatura na capacidade de adsorcdo do Cr (VI),
foram determinados os parametros termodinamicos nas temperaturas de 25, 40
e 45 °C apresentados na Tabela 3, bem como o valor da energia livre de Gibbs
para cada temperatura foi calculado pela Equacéo 19, e a entropia e entalpia a
partir da Equacao 20 e do grafico de AG (KJ) versus T (K) ilustrado pela Figura
26.
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Figura 25. Gréafico de AG versus T para a adsorc¢ao do Cr (VI) em PAC-FVZ

Tabela 3. Parametros Termodinadmicos da adsorc¢éo do Cr (VI) em PAC-FVZ

Temperatura K AG (kJ mol™) AH (kJ mol™) AS (kJ mol™)
K
298 5,0488 -4.011 6,6406 0,0358
313 5,8476 -4.595
318 5,9344 -4.708

A partir da Tabela 3, pode-se observar que, com o aumento da
temperatura tanto a constante de equilibrio, quanto a energia livre de Gibbs
apresentaram uma pequena variagdo. A energia livre de Gibbs apresentou
valores negativos, o que indica que a reagdo de adsor¢do € um processo
espontaneo e termodinamicamente favoravel. Os valores positivos da entalpia
implicam que ocorreu uma interacdo endotérmica entre o Cr (VI) e o adorvente
PAC-FVZ. De acordo com Dawodu; Akpomie (2014), em processos
endotérmicos, um aumento na temperatura acarretara no aumento da constante
de equilibrio termodinamico (K) e no aumento da eficiéncia da adsor¢éo.

A temperatura é um indicador da natureza da adsor¢cdo que ajuda a
predizer se 0 processo € exotérmico ou endotérmico. Se a capacidade de

adsorcdo aumenta com o0 aumento da temperatura, a adsorcdo é um processo
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endotérmico. Se 0 aumento da temperatura promover uma diminuicdo da
capacidade de adsor¢do, indica que a adsorcdo € um processo exotérmico
(SALLEH et al., 2011).

O resultado da entalpia encontrado apresentou (6,6406 kJ mol™), inferindo
que trata-se de um processo de adsorc¢dao fisica, pois de acordo com Deng et al.
(2007), se o calor de adsorcao, varia de 0,5 a 5 kcal mol™ (2,09-20,9 kJ mol™),
pode-se dizer que € adsorc¢ao fisica, enquanto que para a adsor¢ao quimica € da
mesma magnitude que o calor de reaces quimicas, 5 a 100 kcal mol™ (20,9 -
418,4 kJ mol™).

J& os valores positivos de Entropia indicam um aumento na aleatoriedade
na interface solido-liquido que ocorre durante o processo de adsorcao do Cr (VI)
no PAC-FVZ, o que esta de acordo com estudo feito pelos autores Araujo et al.
(2009), os quais inferem que a variagdo da entropia esta relacionada com a
variacdo de ordem-desordem do sistema de adsorcdo e quanto maior o valor de
AS, mais aleatorio é o sistema.

A energia de ativacdo (Ea) da reacdo de adsorcao foi determinada pela
equacao de Arrhenius (Equacgao 22), a partir do coeficiente angular obtido no
grafico In K versus 1/T, conforme apresentado na Figura 27.
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Figura 26. Grafico de Arrhenius para a adsorcéo do Cr (VI) em PAC-FVZ



77

O valor de Ea calculado foi de 6,672 kJ mol™ e o fator exponencial da
constante de Arrhenius 74,858. Valores baixos para energia de ativagédo, na
faixa de 5-40 kJ mol™®, caracterizam processos de adsorcdo fisica, enquanto
valores de Ea na faixa de 40 — 800 kJ mol™ sugerem adsorcéo quimica (OZCAN,
2004). Isto corrobora com o resultado obtido para energia de ativacdo que de
acordo com Aksakal; Ucun (2010) na adsorcao fisica o equilibrio € geralmente

alcancado rapidamente porque as necessidades de energia sédo pequenas.

5.4 CARACTERIZACAO DA AGUA RESIDUARIA

A Tabela 4 apresenta as caracteristicas fisico-quimicas da &agua
residuaria antes e apés a aplicacdo do adsorvente PAC-FVZ, comparando-0s
com os parametros estabelecidos pela Resolucdo do CONAMA n° 430 de 2011

para lancamento de efluente industrial em corpo hidrico.

Tabela 4. Caracteristicas fisico-quimicas antes e ap0ds a aplicacdo do PAC-FVZ na 4gua
residuaria comparados com os parametros estabelecidos pelo Resolugcdo do CONAMA
430

Paréametros Parametros Resultados Sem Resultados Com
CONAMA 430 PAC-FVZ PAC-FVZ
pH 5-9 8,5 3
DBO (mg L™ 0,) 80 63,30 62,52
DQO (mg L™ 0,) 200 188,01 147,67
Turbidez (uT) 40 3,25 3,08
Ferro Total (mg L"l) 15 3,26 1,42
Cr (VI) (mg L™) 0,1 0,0236 0,0208
Cr () (mg L™) 1 0,744 0,351

Cromo total (mg L™) 1,1 0,7676 0,371
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Embora alguns parédmetros ndo tenham sido significativamente
influenciados apds o uso do PAC-FVZ na agua residuaria, todos apresentaram
seus niveis de concentracdo reduzidos com o uso deste adsorvente. Pode-se
hipotetizar que tais niveis de reducédo tendem a elevar-se com o aumento da
concentracdo de Cr na agua residuaria. Sendo que o uso do PAC-FVZ como um
tratamento terciario de 4gua residuaria da industria de galvanoplastia demostrou

ser eficiente.

5.5 ESTUDOS COM AGUA RESIDUARIA

5.5.1 Efeito do pH na remocgéo do Cr (VI)

Neste estudo investigou-se o efeito do pH na remocéo dos ions cromo
hexavalente da agua residuaria de uma industria de galvanoplastia. Os
resultados obtidos sdo mostrados na Figura 28.
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Figura 27. Efeito do pH na aremocao do Cr (VI).
Condicdes: 0,5 g PAC-FVZ, velocidade de agitacao 130 rpm, temperatura 25 °C.
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Observa-se que a remocdo maxima do Cr (VI) ocorreu em pH = 3 e em
um tempo correspondente a 15 minutos, apresentando uma eficiéncia de
remocao de 74%. Kakavandi et al. (2014) verificaram que em pH=3, os ions de
FVZ podem ser facilmente oxidados, ao entrarem na solucéo residuaria reagem
com o Cr (VI) reduzindo para o Cr(lll). O Cr (lll) pode ser adsorvido e removido
da solugéo, de acordo com as equacdes 26, 27 e 28:

Fe® + HCrO, + 7H" — Fe®" + Cr** + 4H,0 (26)
Fe® + CrO,* + 8H" — Fe?" + Cr®" + 4H,0 (27)
2Fe’ + CrO/* + 14H" — 2Fe?* + 2Cr*" + 7H,0 (28)

Comportamento similar foi observado nos ensaios realizados com efluente
sintético que demonstraram relativa eficiéncia do adsorvente PAC-FVZ para a

remogé&o do cromo residual do efluente em estudo.

5.5.2 Efeitos da massa do PAC-FVZ na remocgéo do Cr (VI)

Neste estudo, verificou-se o efeito de diferentes massas do adsorvente
PAC-FVZ na remocédo dos ions cromo hexavalente da agua residuaria de uma

industria de galvanoplastia. Os resultados obtidos sdo mostrados na Figura 29.
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Figura 28. Efeito de diferentes massas de PAC-FVZ naremocéo do Cr (VI).
Condi¢des: massas de PAC-FvzZ (0,1, 0,25, 0,50, 0,75,1,0 e 1,5 g), pH=3, velocidade de
agitacdo 130 rpm, temperatura 25 °C.

Pode-se observar que, com o aumento da massa do adsorvente PAC-
FVZ, a eficiéncia na remocdo do Cr (VI) também aumentou. Isso esta
relacionado com o aumento da superficie do adsorvente, que, por sua vez,
favorece uma maior disponibilidade de sitios ativos, que podem resultar em uma
melhor adsorcao dos ions de Cr (VI), elevando, assim, a eficiéncia de remocéo
deste metal (KAKAVANDI et al., 2013). Os resultados indicam tendéncia de
elevacéao de eficiéncia de remoc¢éao, mesmo além de 1,5 g de PAC-FVZ.

Os resultados corroboram com o trabalho de Khatoon et al (2013), que
mostrou que a eficiéncia de remocao do Cr (VI) aumentou de 48,6% para 99,4%
com o aumento da massa do adsorvente de 0,1 g para 1 g. Elevando o nivel de
adsorcao de ions Cr (VI), devido ao aumento das superficie das nFVZ, que por

sua vez, aumentou o numero de sitios ativos favorecendo a remocéo do Cr (VI).
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5.5.3 Efeitos do carvéo ativado em p6 na remocéo do Cr (VI)

Neste estudo, foi verificado o efeito do PAC e do PAC-FVZ na remocéao
dos ions cromo hexavalente da &gua residuaria, no sentido de estimar se a
combinacdo de FVZ ao PAC afeta positivamente a eficiéncia de remocéo de

cromo. Os resultados obtidos sdo mostrados na Figura 30.
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Figura 29. Efeito do PAC e do PAC-FVZ naremocgéo do Cr (VI).
Condic¢des: pH=3, velocidade de agitacdo 130 rpm, temperatura 25 °C.

Apés o estudo, observou-se que a remocdo do Cr (VI) com o PAC
isoladamente foi muito inferior a remocéo ocorrida com o adsorvente PAC-FVZ.
Infere-se que, ao se utilizar o FVZ imobilizado no PAC, os ions de FVZ séo
oxidados, reagindo com o Cr (VI) ao entrarem na solucéo residuaria, reduzindo o
Cr (VI) para Cr (lll), o qual é adsorvido pelo adsorvente e removido da solucgéo,
conforme demostrado pela equacdes 29 (HUANG et al., 2014). Ja a eficiéncia do
PAC como adsorvente de cromo € significativamente inferior, sendo sua funcéo
principal proteger as particulas de FVZ impedindo que as mesmas sejam

agregadas.
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Cr®* + Fe’-PAC — Cr**- Fe**-PAC (29)

5.6 CARACTERIZACAO DO ADSORVENTE APOS A ADSORCAO

5.6.1 Difratometria de raios X (DRX)

A analise de DRX foi utilizada para caracterizar as alteracdes
microestruturais no adsorvente PAC-FVZ antes e ap0s a adsorcao, conforme
ilustrado pela Figura 31 (a-b).

——PAC-FVZ i
— PAC-FVZ recup.
c FVzZ

FvzZ

Intensidade (cps)
Intensidade (c)

20 40 I 60 I 80 20 40
a 20 (graus) b 20 (graus)

Figura 30. (a) DRX do adsorvente PAC-FVZ antes e apds a adsorc¢ao; (b) DRX do PAC-FVZ
apos a adsorcdo ampliado

Pode-se observar no difratograma (a) que antes e apds a adsorcdo, o
FVZ apresenta pico majoritario em 26 = 44,8° e 65,3° tipico de ferro valéncia
zero. Porém no difratograma (b) aparecem varios picos menos intensos e ruidos
dispersos, e um pico mais intenso em 20 = 36° & caracteristico de oxidos,
podendo ser justificados pela presenca de o6xidos gerados com o uso do

adsorvente, sendo contudo ainda possivel visualizar a presenga de FVZ no
material.
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5.6.2 Microscopia eletronica de varredura (MEV)

Através da técnica de microscopia eletrénica de varredura (MEV), foi
possivel verificar a morfologia da superficie do adsorvente PAC-FVZ antes e

apos a adsorcéao, conforme apresentado na Figura 32 (a-b).

aoo 2017/08/04 0954 H  D4,7 soum [y UTFPR

Figura 31. Micrografia do adsorvente PAC-FVZ (a) antes da adsorcéo e (b) apds a adsorcgéo
com amplificacdo de 1500 X.

Observando-se a Figura 32 (a-b) do adsorvente PAC-FVZ antes e ap0s a
adsorcao, percebe-se que pode ter ocorrido a incorporacdo do carvéo ativado no
FVZ e a agregacdo. Apés a adsorcdo observa-se a mudanca na morfologia do
adsorvente que apresenta os sitios que podem estar preenchidos como pode ser
observado por regides esbranquicadas ou acinzentadas, inferindo-se que foram
ocupados pelo cromo que foi adsorvido na superficie do PAC-FVZ.

5.6.3 Efeitos do PAC-FVZ ap0s a adsorgdo na remocao do Cr (VI)

Neste estudo, foi verificada a eficiéncia de remocdo do Cr (V) da agua
residuaria utilizando o adsorvente PAC-FVZ antes e ap0s a adsor¢ao, conforme
ilustrado na Figura 33.
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Figura 32. Efeito do PAC-FVZ antes e ap6s a adsorcdo naremocéo do Cr (VI).
Condic¢des: pH=3, velocidade de agitacdo 130 rpm, temperatura 25 °C.

Pode-se observar, através da Figura 33, que, ao ser utilizado o PAC-FVZ
apos a adsorcdo, a eficiéncia de remocédo do Cr (VI) foi minima se comparada
com a remocao utilizando o PAC-FVZ antes da adsor¢cdo nas mesmas condicdes
de temperatura, pH, concentragcédo, velocidade de agitacdo. Infere-se que esta
baixa eficiéncia na remocao deve-se ao fato de ndo ter sido feito um processo de
dessorcédo para entdo ser aplicado novamente em um processo do tipo batelada
sucessiva. No processo de dessorcdo, 0 cromo que estava adsorvido na
superficie seria retirado, como foi realizado somente uma filtragem e secagem
em estufa, todo o material que estava adsorvido na superficie do PAC-FVZ se

manteve, dificultando, assim, a adsor¢céo quando reutilizado.
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6. CONCLUSAO

O FVZ foi sintetizado pelo método de reducao quimica do sulfato de ferro
hepta hidratado com o borohidreto de sédio e imobilizado em carvéo ativado em
p6. O FVZ, PAC e o PAC-FVZ foram caracterizados pelas técnicas de DRX,
MEV e FTIR tendo sido possivel demonstrar a incorporacao do FVZ na matriz de
PAC. O PAC-FVZ foi utilizado como adsorvente para remog¢éo de Cr (VI) das
solucdes sintéticas preparadas com dicromato de potassio e de agua residuaria

de uma industria de galvanoplastia.

De acordo com a avaliacdo do processo de adsorcdo, os dados
experimentais foram mais bem ajustados no modelo cinético de pseudo-segunda
ordem e dentre as isotermas testadas, a que se adequou melhor foi 0 modelo de
Freundlich, ocorrendo formacédo de multicamadas devido a interacdo adsorvato-

adsorvente.

Os parametros termodinamicos demonstraram que a reacéo de adsor¢cao
€ um processo espontaneo, termodinamicamente favoravel, apresentando
valores baixos de entalpia e de energia de ativacdo, com isto, resultando em um
processo de adsorcao fisica. O valor positivo de entalpia e de entropia indicam
que ocorreu uma interacdo endotérmica entre o Cr (VI) e o adsorvente PAC-
FVZ, com aumento na aleatoriedade do sistema.

A eficiéncia da reducéo do Cr (VI) foi afetada fortemente pelo pH, sendo
que a melhor condicdo de remocéo ocorreu em pH 3, tanto para a solugao
sintética quanto para a agua residuaria. Para a solucao sintética em um tempo
de contato de 60 minutos apresentou uma eficiéncia de remocao de 71%, ja para
a agua residuaria em um tempo de contato de 15 minutos apresentou 74% de
eficiéncia na remocéo do Cr (VI). Embora a eficiéncia de remocao do Cr (VI) ndo
tenha sido tdo significativa, tem-se expectativa que esta se eleve com a
concentracdo residual de Cromo. Outra possibilidade seria a otimizacdo do
processo de sintese e imobilizacdo com foco na melhor proporgdo FVZ/PAC.
Quanto ao potencial do PAC-FVZ, o mesmo vai além da remocdo, sendo
possivel promover a reducao do Cr (VI) em Cr (Ill) e a adsorcéo na superficie do

material adsorvente.
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Assim, o presente estudo sugere que o material PAC-FVZ possui
potencial para ser utilizado no tratamento de efluentes sintéticos e industriais

como um adsorvente eficiente.
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7. PROPOSTAS PARA ESTUDOS FUTUROS

e Para complementacdo do trabalho, sugerem-se estudos de dessorcéo
para o PAC-FVZ com o Cr (VI) e complementar o estudo com aplicacées
em efluentes reais contendo Cr (VI) no tratamento primario.

e Estudos envolvendo avaliacdo do efeito da concentracdo de Cr sobre o
percentual de adsorgao.

e Otimizacdo do processo de obtencdo com foco na razdo PAC-FVZ e seu
efeito na eficiéncia de adsorcéo de Cr.

e Caracterizacdo do PAC-FVZ pelas técnicas de MET, EDS e BET.
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ANEXOS

ANEXO A - Andlise de Espectroscopia de infravermelho com transformada de
Fourier (FT-IR) do material antes e apos a adsor¢éo
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