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RESUMO

A presente tese avaliou o desenvolvimento de materiais adsorventes hibridos e
compositos a partir de diferentes precursores pelo método sol-gel, com o foco na
remocdo de farmacos e corantes em &guas. Como precursores foram utilizados
residuos agroindustriais (residuo de serragem de madeira e caroco de abacate) e uma
argila (material adsorvente alternativo e de baixo custo), além de alcoxissilanos
(APTES, MK e TMSPDETA), visando aumentar a sustentabilidade (ambiental e
econdmica) dos adsorventes utilizados nas Esta¢Bes de Tratamento de Agua e
Esgoto. Os materiais adsorventes produzidos foram caracterizados com relacédo a
analise elementar (CHN), TGA, FT-IR, FT-Raman, FRX,
Hidrofobicidade/Hidrofilicidade, BET/BJH, PCZ, Titulagdo de Boehm modificada,
MEV/EDS. Foram realizados estudos de adsorcdo com farmacos e corantes, para
investigacdo do equilibrio, cinética e termodinamica da adsorcéo, além de estudos
com efluentes sintéticos (simulado). A primeira investigacdo (Artigo 1) avaliou o
potencial de utilizacdo do material adsorvente hibrido obtido de residuo de serragem
de madeira (Ayous, Triplochiton scleroxylon) junto ao alcoxissilano (APTES) na
remocao do corante Azul de Prociona MX-R em efluentes. Verificou-se que o material
hibrido (produzido com inser¢cdo do APTES - grupamento amina — NH2) possibilitou
uma maior capacidade de adsorcao do que a serragem pura (com incrementos de até
21,6 vezes na capacidade de adsorcdo, para a temperatura de 50°C), sendo
identificado que o mecanismo preponderante para adsorc¢éo foi a atracao eletrostatica.
O segundo artigo apresenta a avaliacdo de materiais adsorventes compdsitos obtidos
do biochar de caroco de abacate (Persea americana) junto ao metilpolissiloxano (MK)
na remocao do antibiético Ciprofloxacina em aguas, que se diferenciaram em relacédo
as etapas utilizadas no processo sol-gel, foco do estudo. Verificou-se que o material
compoésito (R2) produzido em 2 etapas, possibilitou um incremento na area superficial
(580 m2.g! para R2 versus 115 m2g? para R1 — 1 etapa) e no volume de poros (0,364
cm3g? para R2 versus 0,0713 cm3g! para R1), sendo avaliado que o mecanismo de
preenchimento de poros foi preponderante no processo de adsorcdo. Além de
possibilitar uma maior estabilidade térmica para o material, a adicdo do
metilpolissiloxano propiciou, para 0 R2, uma maior capacidade de adsorcdo da
Ciprofloxacina, demonstrando que o procedimento de 2 etapas mais adequado para
producdo deste material compdsito. O terceiro artigo avaliou a producdo de um



material adsorvente hibrido a partir de uma argila bentonita (montmorilonita) junto ao
alcoxissilano (TMSPDETA) para remocéao dos corantes Azul Brilhante de Remazol R
(RB-19) e Verde Reativo 19 (RG-19) em efluentes. Apesar do enxerto de TMSPDETA
na superficie da argila montmorilonita ter diminuido sua superficie especifica, bem
como o volume de poros, a insercdo dos grupos -NH e NH:2 alterou significativamente
propriedades importantes para adsor¢cdo dos corantes anibnicos RB-19 e RG-19
avaliados, sendo obtidos, Qmax de 178,8 mg.g* para o RB-19 e de 361,1 mg.g™* para
0 RG-19 (20°C), compativeis com adsorventes amplamente utilizados na literatura.
Ainda o material hibrido possibilitou uma eficiéncia de remocao de 97,67% de um
efluente sintético de industria téxtil, demonstrando potencial de aplicacéo pratica. Por
fim, conclui-se que os materiais hibridos e compadsitos desenvolvidos sdo eficientes
para a remogao dos adsorvatos avaliados, sendo uma opgdo ao carvao ativado
comercial, devendo-se realizar uma avaliacao da viabilidade técnica e econémica da

sua aplicacdo em Estacdes de Tratamento de Agua e Esgoto.

Palavras-chave: Adsorcao, Compdsitos, Corantes, Hibridos, Farmacos.



ABSTRACT

This thesis evaluated the development of hybrid and composite adsorbent materials
from different precursors by the sol-gel method, focusing on the removal of drugs and
dyes in water. As precursors, agro-industrial waste (wood sawdust and avocado pit
residue) and clay (alternative and low-cost adsorbent material) were used, in addition
to alkoxysilanes (APTES, MK and TMSPDETA), aiming to increase sustainability
(environmental and economic) of the adsorbents used in Water and Wastewater
Treatment Plants. The adsorbent materials produced were characterized with respect
to elemental analysis (CHN), TGA, FT-IR, FT-Raman, FRX,
Hydrophobicity/Hydrophilicity, BET/BJH, PCZ, Modified Boehm Titration, SEM/EDS.
Adsorption studies with drugs and dyes were carried out to investigate the balance,
kinetics and thermodynamics of adsorption, in addition to studies with synthetic
effluents (simulated). The first investigation (Article 1) evaluated the potential use of
the hybrid adsorbent material obtained from wood sawdust residue (Ayous,
Triplochiton scleroxylon) together with alkoxysilane (APTES) in the removal of
Prociona Blue MX-R dye in effluents. It was verified that the hybrid material (produced
with the insertion of APTES - amine group - NH2) enabled a greater adsorption capacity
than pure sawdust (with increments of up to 21.6 times in the adsorption capacity, for
a temperature of 50°C), and identified that the predominant mechanism for adsorption
was electrostatic attraction. The second article presents the evaluation of composite
adsorbent materials obtained from biochar of avocado seed (Persea americana)
together with methylpolysiloxane (MK) in the removal of the antibiotic Ciprofloxacin in
water, which differed in relation to the steps used in the sol-gel process, focus of the
study. It was verified that the composite material (R2) produced in 2 stages, allowed
an increase in the surface area (580 m2.g* for R2 versus 115 m2g* for R1 — 1 stage)
and in the pore volume (0.364 cm3g™ for R2 versus 0.0713 cm3g™ for R1), and it was
evaluated that the pore filling mechanism was predominant in the adsorption process.
In addition to providing greater thermal stability for the material, the addition of
methylpolysiloxane provided, for R2, a greater adsorption capacity of Ciprofloxacin,
demonstrating that the 2-step procedure is more suitable for the production of this
composite material. The third article evaluated the production of a hybrid adsorbent
material from a bentonite clay (montmorillonite) together with alkoxysilane
(TMSPDETA) for removing the dyes Brilliant Blue of Remazol R (RB-19) and Reactive



Green 19 (RG-19) in effluents. Despite the TMSPDETA graft on the surface of the
montmorillonite clay having reduced its specific surface, as well as the pore volume,
the insertion of the -NH and NH2z groups significantly altered important properties for
the adsorption of the anionic dyes RB-19 and RG-19 evaluated, being obtained, Qmax
of 178.8 mg.g! for RB-19 and 361.1 mg.g? for RG-19 (20°C), compatible with
adsorbents widely used in the literature. The hybrid material also allowed a removal
efficiency of 97.67% of a synthetic effluent from the textile industry, demonstrating
potential for practical application. Finally, it is concluded that the hybrid and composite
materials developed are efficient for the removal of the evaluated adsorbates, being
an option to commercial activated carbon, and an evaluation of the technical and
economic feasibility for its application in Water and Wastewater Treatment Plants
should be carried out.

Keywords: Adsorption, Composites, Dyes, Hybrid materials, Pharmaceuticals.
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1 INTRODUCAO
1.1 MOTIVACAO

O tratamento dos esgotos domésticos e industriais cumpre um papel de suma
importancia para evitar a contaminagdo dos recursos hidricos, no entanto, muitas
vezes, o tratamento, quando presente, € do tipo convencional, ndo estando preparado
para remover de forma eficiente diversos tipos de contaminantes, como farmacos,
corantes sintéticos, pesticidas, hormonios, nutrientes, dentre outros (MONTAGNER,;
VIDAL; ACABAYA, 2017; RAMIREZ-MORALES et al., 2020; RIZZO et al., 2019).
Ainda, o tratamento convencional ndo possibilita o reuso dos efluentes, e, dentro da
tematica de economia circular, é importante que alternativas de tratamento avancado
sejam consideradas, visando a melhoria da qualidade dos efluentes que ir&o retornar
ao ambiente, uma vez que a agua é um recurso essencial, mas limitado e que deve
ser cuidadosamente alocado e usado (EC, 2015; ONU, 2018a).

Na ultima década, vestigios de contaminantes (incluindo corantes sintéticos e
produtos farmacéuticos), normalmente em concentracdes de nanogramas até
miligramas por litro, foram relatados no ciclo da &gua em todo mundo, incluindo 4guas
superficiais, aguas residuais, aguas subterraneas e em agua de consumo humano
(DER BEEK et al., 2016; DULIO et al., 2018; RAMIREZ-MORALES et al., 2020;
VACCHI et al. 2016). Apesar dos efeitos destes poluentes na saude humana e no
ambiente ainda serem parcialmente desconhecidos, estudos apontam que estes
compostos tém propriedades mutagénicas e carcinogénicas, promovem toxicidade
cronica, desregulacdo enddécrina em humanos e na fauna aquatica, e o
desenvolvimento de resisténcia bactérias (AQUINO et al., 2014; BRODIN et al., 2013,
KATRI et al., 2018; KIDD et al., 2007, LELLIS et al., 2019; MOMPELAT; LE BOT;
THOMAS, 2009, PEREIRA et al., 2015, SILVA et al., 2012; VACCHI et al. 2016).

No Brasil, especialmente, tem-se uma preocupacdo crescente com relagéo a
presenca destes contaminantes em aguas, pelo tratamento de esgotos industriais
(dentre eles os téxteis) e hospitalares ainda ser incipiente no pais (e quando presente,
muitas vezes estar limitado ao tratamento convencional, que ndo remove estes
contaminantes de forma eficiente) (SOUZA; FERIS, 2016; VECCHIA et al., 2009), mas
também, devido ao baixo indice de coleta de esgotos sanitarios (54,1% do esgoto

gerado no pais é coletado), e de tratamento (49,1% do esgoto coletado € tratado)
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(BRASIL, 2019). Tudo isto, somado a falta de legislacdo especifica sobre o
lancamento, destes contaminantes (como farmacos e corantes) em aguas brasileiras,
e a falta de fiscalizacdo, no geral, tem favorecido o aumento da poluicdo dos corpos
hidricos, com consequéncias desastrosas para 0 meio ambiente e para a qualidade
de vida da populacdo, que vem sendo exposta a estes contaminantes (ROCHA,;
KLIGERMAN; OLIVEIRA, 2019).

Desta forma, a implantacéo de tecnologias de tratamento avancado nas ETEs e
ETAs, como os Processos Oxidativos Avancados (POAs), as Membranas de
ultrafiltracdo e nanofiltracdo e a Adsorcdo, € de extrema importancia para reduzir o
nivel destes contaminantes nas aguas superficiais e de consumo humano, no entanto,
muitas vezes, 0 uso destas tecnologias € inviabilizado pelo seu alto custo (GHOLAMI
et al., 2020; GOMES et al., 2017; HOU et al., 2019; KAMRANI; AKBARI; IEHI, 2018;
WANG; HU; WANG, 2018). Dentro desta tematica, a Diretiva 2013/39 UE (EU, 2013)
afirma que existe uma necessidade urgente de se desenvolver tecnologias inovadoras
para o tratamento avancado de aguas, que possibilitem uma relacdo custo-eficacia
mais equilibrada.

Dentre as alternativas de tratamento disponiveis para remocéo de farmacos e
corantes de 4guas, a adsorcdo vem se destacando pela elevada eficiéncia e custo-
beneficio do processo, além de possibilitar o aproveitamento de residuos sélidos como
materiais adsorventes (MARTUCCI et al., 2012; QUESADA, et al., 2019; RAKIC et al.,
2013; SILVA et al., 2020; SPAOLONZI et al., 2022). Atualmente, o carvao ativado vem
sendo o material adsorvente mais utilizado no mundo, no entanto, seu processo de
obtencéo ainda possui um alto custo se comparado com adsorventes alternativos, e a
sua disponibilidade é inferior a demanda, existindo uma lacuna no mercado para
novos materiais adsorventes (CRINI et al., 2019).

Os materiais hibridos e compdsitos vém ganhando destaque recentemente
entre a variedade de adsorventes alternativos disponiveis, devido as vantagens
fornecidas da combinacdo de materiais nas suas propriedades, possibilitando maior
estabilidade térmica, quimica e mecanica, resisténcia a solventes e acidos, com
incremento na tenacidade e flexibilidade, o que contribui para uma maior
aplicabilidade comercial (SAMIEY; CHENG; WU, 2014). Ainda, esta combinagéo
também pode incrementar as propriedades envolvidas diretamente no processo de

adsorcao, contribuindo para a ocorréncia de interacbes entre as moléculas dos
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contaminantes e o material adsorvente, e facilitando a remocéo destes compostos
(ALMEIDA; PIRES; AIROLDI, 2012).

No entanto, apesar destas vantagens, pelo fato de existir diversas
possibilidades na formacdo dos materiais hibridos e compdsitos, e
consequentemente, de propriedades a serem potencializadas, estudos a utilizacédo
destes materiais, e principalmente com a utilizacao de residuos sélidos, para remocéao
de contaminantes ainda sao incipientes (GRASSI et al.,, 2012; RASHED, 2013;
SALAMA, HESEMANN, 2018; SALAMA; 2019; TAPIA-OROZCO et al., 2016). Isto,
aliado a possibilidade de reducéo de custos no processo de producdo dos materiais
adsorventes organicos-inorganicos, a vantagem de promover a valorizacdo dos
residuos e o desvio de aterros sanitarios, estando dentro da visdo de economia
circular, demonstram a importéncia de se desenvolver estudos nesta linha (KAYAN,
2018; SAMIEY; CHENG; WU, 2014; SADRAEI et al., 2019).

No desenvolvimento de materiais hibridos e compdésitos com o método sol-gel,
se possibilita a funcionalizacdo de materiais melhorando suas propriedades, de
acordo com o tipo de precursor utilizado. Na producéo de materiais adsorventes para
remocao de contaminantes, os alcoxissilanos com radical amina (como o APTES 3-
Aminopropyltriethoxysilane e o] TMSPDETA N-(3-
Trimethoxysilylpropyl)Diethylenetriamine) sdo muito utilizados, pois promovem a
inclusdo de nucledfilos que contribuem para a adsorcdo de corantes anidnicos, por
exemplo (WAMBA et al., 2018). Ja os siloxanos, como o MK (methylpolysiloxane),
possuem um papel na formacdo de uma estrutura de poros incrementando as
capacidades de adsor¢ao das biomassas, em conjunto com outras diversas vantagens
em relacdo a resisténcia térmica e estabilidade quimica dos materiais (DOS REIS et
al., 2016).

A partir de estudos prévios, verificou-se lacunas referentes a producdo de
materiais adsorventes hibridos e compdésitos a partir de serragem de madeira de
Ayous, caroco de abacate e argila montmorilonita, com o APTES, MK e o TMSPDETA,
respectivamente. Uma vez que estes materiais sdo gerados em abundancia, conforme
discutido no decorrer da tese, bem como possuem um potencial de serem utilizados

como materiais adsorventes, se justifica a necessidade de estudos sobre o tema.
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1.2 OBJETIVOS

1.2.1 Objetivo geral

O objetivo geral desta pesquisa foi desenvolver materiais adsorventes hibridos
e compdsitos alternativos com o foco na remocgcdo de contaminantes (corantes

sintéticos e farmacos) em aguas.

1.2.2 Objetivos especificos

- Sintetizar materiais hibridos e compdsitos a partir de precursores organicos e
inorganicos pelo método sol-gel;

- Caracterizar os materiais adsorventes hibridos e compdésitos produzidos com
relacdo as propriedades texturais, morfologia, grupos funcionais presentes na

superficie e propriedades relacionadas a estes;

- Investigar a influéncia do tipo de adsorvente, do pH da solucéo, do tempo de
contato, da temperatura e da concentracdo inicial de adsorvente na capacidade

maxima de adsorcao de farmacos e corantes selecionados previamente;

- Modelar os dados de cinética, equilibrio e termodinamica do processo de

adsorcao utilizando modelos consolidados pela literatura;

- Inferir sobre os mecanismos envolvidos na adsorcao dos farmacos e corantes

selecionados pelos adsorventes sintetizados;

- Comparar a eficiéncia dos materiais adsorventes produzidos na remocéao dos
farmacos e corantes selecionados em relacdo ao carvao ativado comercial e a outros

adsorventes utilizados na literatura.
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1.3 ESTRUTURA DA TESE

Essa tese esta dividida em 5 capitulos, sendo que o primeiro capitulo apresenta
a introducéo, a contextualizacao, os problemas de pesquisa, 0s objetivos e a estrutura
da tese.

No capitulo 2 é apresentada uma revisdo bibliografica sobre a tematica abordada
neste trabalho: Contaminantes de Preocupacdo Emergente, Farmacos, Corantes,
Adsorcdo aplicada ao tratamento de agua e efluentes e os principais Materiais
Adsorventes utilizados em processos de adsor¢cdo. Também sdo apresentados
conceitos sobre os Materiais Hibridos e compdsitos, processo sol-gel e os
alcoxissilanos e o siloxano utilizados para a producdo dos materiais hibridos e
compoésitos desenvolvidos durante o trabalho de doutoramento. Por fim, apresenta-se
as principais lacunas da literatura quanto ao desenvolvimento de materiais hibridos e
compositos a partir dos materiais estudados.

O capitulo 3 apresenta os procedimentos metodologicos utilizados para a
producdo dos materiais adsorventes hibridos e compdsitos, bem como as etapas
envolvidas na avaliacdo do desempenho dos mesmos para remocao dos
farmacos/corantes avaliados.

No capitulo 4 séo apresentados e discutidos os resultados obtidos com os estudos
realizados a partir dos trés artigos que compdem esta tese. Por fim, no capitulo 5 sdo
sumarizadas as principais conclusées obtidas e recomendacdes para trabalhos

futuros.



21

2 REVISAO BIBLIOGRAFICA

2.1 CONTAMINANTES DE PREOCUPACAO EMERGENTE

O uso da agua pelas atividades humanas causa diversos impactos em sua
disponibilidade, tanto em quantidade quanto em qualidade. Segundo a Organizacéo
das Nacdes Unidas (ONU, 2017; 2021) e Qadir et al. (2020), cerca de 380 bilhdes de
m3 de esgoto sdo gerados no mundo, sendo que mais de 80% deste volume
(aproximadamente 20% do volume de &gua que corre nos rios por todo mundo) nao
recebe nenhum tipo de tratamento (ONU, 2021b; QADIR et al.,, 2020; VON
SPERLLING, 2006).

O lancamento de esgotos domésticos e industriais in natura, assim como a
baixa eficiéncia do tratamento adotado (quando este esta presente) impacta
diretamente na qualidade da agua disponivel para abastecimento humano. Um retrato
disto € o fato de aproximadamente 90% dos mananciais utilizados no abastecimento
de agua nas cidades estarem contaminados (GEISSEN et al., 2015). Isto é
preocupante, uma vez que a demanda por 4gua aumenta a cada ano devido a fatores
como mudancgas climaticas, superpopulacéo, industrializacdo, padrdes de consumo
insustentaveis e degradacdo ambiental (ONU, 2018b; OUGOUGDAL et al., 2020).

SO nos ultimos 100 anos, a demanda mundial de agua teve um aumento de
600%, chegando em 2016 com um valor aproximado de 4.600 km? por ano, sobre o
qual espera-se um acréscimo de 20% a 30% até 2050 (BUREK et al., 2016; WADA et
al., 2016). Esta alta demanda de agua somada ao elevado indice de contaminacao
dos mananciais de abastecimento faz com que sejam necessérias tecnologias de
tratamento cada vez mais avancadas (e com maiores custos) para atender a
populacao, e tornando mais distante a universalizacdo do saneamento.

Além dos poluentes ja conhecidos e monitorados nas aguas, estudos sobre a
qualidade de &guas tratadas em ETA (Estacdes de Tratamento de Agua) tém
verificado a presenca de diversas substancias com possiveis efeitos toxicoldgicos aos
seres humanos e ao meio ambiente, mesmo em concentra¢des extremamente baixas
(da ordem de ng.L* a pg.L?). Essas substancias, que até entdo eram desconhecidas
ou ndo monitoradas, vém demonstrando serem potenciais causadoras de diversos
impactos aos seres vivos devido a exposicéo crénica as mesmas (BAKEN et al., 2018;
GEISSEN et al., 2015; SCHRIKS et al., 2010; YADAV et al., 2021, TROGER et al.,
2021).
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Estes contaminantes sao oriundos da grande variedade de atividades urbanas,
manufatureiras e agricolas (Figura 2.1) - podendo também ser de ocorréncia natural,
(NAIDU et al., 2016). Eles abrangem varias classes de compostos, como farmacos de
uso humano e veterinério, hormdénios, produtos cosméticos e de higiene pessoal,
retardantes de chama, produtos de desinfeccdo, aditivos da gasolina,
organometalicos, surfactantes, biocidas, pesticidas dentre outros (NORMAN, 2016).

O nome “Contaminantes de Preocupacao Emergente” (CPESs) foi dado pelo fato
da deteccédo dessas na agua e no ambiente ser recente (a partir da década de 1990),
devido a sua introducdo no meio ambiente ter ocorrido ha pouco tempo, ou pelo
avanco das técnicas analiticas ter permitido sua deteccdo apenas recentemente ou
ainda por seu potencial de trazer danos ao meio ambiente e a saude humana ser até
entdo desconhecido e agora estudos vem demonstrando seus impactos (BARBOSA
et al., 2016; SOUSA et al., 2018). Assim, pouco se conhece sobre os efeitos desses
contaminantes no ecossistema e na saude humana, ndo se tendo ainda uma
legislacdo que os inclua nos programas de monitoramento de rotina e que exija o
controle de seu langamento no ambiente (USGS, 2021).

A preocupacédo acerca dos CPEs teve inicio no final dos anos 1990 e inicio dos
anos 2000, a partir da publicacao de resultados de pesquisas cientificas que avaliaram
a presenca de contaminantes sem regulacdo em aguas, dando-se destaque para a
pesquisa de Kolpin et al. (2002), que verificaram a presenca de farmacos, hormonios
e outros contaminantes oriundos de esgotos domésticos, em cérregos nos Estados
Unidos, alertando sobre seus possiveis impactos nos ecossistemas e na saude

humana.
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Figura 2.1 - Fontes de CPEs e distribuicdo no ambiente
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Com o crescimento das pesquisas cientificas e possiveis evidéncias do perigo
destes “novos contaminantes” comecou a se ter o surgimento de regulacdes
embasadas no principio da precaucao, para tentar conhecer estes contaminantes e
estudar seus efeitos. Uma destas regulacdes é uma emenda realizada em 1996 na lei
da agua potavel dos Estados Unidos (Safe Drinking Water Act) que exigiu que a
Agéncia de Protecdo Ambiental americana (USEPA), realizasse o monitoramento de
substancias até entdo ndo regulamentadas, mas que estivessem presentes na agua
para consumo humano, e, estudasse os efeitos destas na saude, sua ocorréncia e
seus niveis de exposicdo (USEPA, 2021a; KRETCHIK, 2002). Além de realizar o
monitoramento, a USEPA deve publicar os resultados de concentracdo obtidos e sua
avaliacd@o de risco a saude e meio ambiente, e decidir se deve ou ndo regular estes
compostos (RAMIREZ-MALULE; QUINONES-MURILLO; MANOTAS-DUQUE, 2020).

Uma outra regulacao surgiu na Europa, a “Water Framework” (EU, 2000), que
estabeleceu diretrizes para 0 uso sustentavel da agua em toda Europa de forma a
garantir o abastecimento de agua potavel para a populacéo. Para atingir este objetivo,
os Estados-Membros sao obrigados a monitorar e eliminar poluentes perigosos
prioritarios dos ecossistemas aquaticos, contidos na Lista de Substancias Prioritarias,
elaborada por a partir de uma avaliagdo criteriosa de 6Orgdos que realizam a
identificacdo e o monitoramento de novos contaminantes por toda a Europa, dentre
eles o Comité Cientifico de Toxicidade, Ecotoxicidade e Ambiente da Unido Europeia
(CSTEE), 6rgdos dos Estados-Membros, do Parlamento Europeu e da Agéncia
Europeia do Ambiente, organizacbes empresariais e a comunidade cientifica
(RAMIREZ-MALULE; QUINONES-MURILLO; MANOTAS-DUQUE, 2020).

Esforcos estdo sendo realizados para confirmar os impactos destes
contaminantes, e para restringir o seu uso. Um exemplo disso foi a Convencao de
Estocolmo sobre Poluentes Organicos Persistentes (POPS), realizada em 2001, e da
qual o Brasil € signatario. Por meio dessa Convencdo foi possivel a criagdo de
mecanismos de regulacdo, reducdo e banimento de algumas substancias toxicas
perigosas, denominadas “poluentes organicos persistentes - POPs”, dentre elas,
pesticidas, como DDT, aldrin, clordano dieldrin, endrin, heptacloro, hexaclorobenzeno,
mirex, toxafeno e outros compostos como as bifenilas policloradas (PCBs), dioxinas e
furanos (SAO PAULO, 2021; ONU, 2021a).

Na Europa, Estados Unidos, Canada, Australia, Japdo, dentre outros paises,

diversas listas de “vigilancia” e “priorizagdo” comecaram a ser elaboradas a partir do
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monitoramento e identificacdo de novos contaminantes no ambiente, dentre elas, a
CCL (Contaminant Candidate List) dos Estados Unidos (USEPA, 2021b, 2021c), a
KEMIWWSUS (Wastewater Suspect List based on Swedish Product Data) da Suécia
(SUECIA, 2019), a Canadian PBIT - Persistent, Bioaccumulative and inherently Toxic
Substances (CANADA, 2014) (MONTAGNER; VIDAL; ACABAYA, 2017).

Em 2005, a Comissdo Europeia criou o projeto NORMAN (Network of
Reference Laboratories, Research Centres and Related Organisations For Monitoring
of Emerging Environmental Substances), uma rede de colaboracdo entre diversos
laboratorios, centros de pesquisa e organizacfes com a finalidade de identificar
possiveis substancias e/ou poluentes emergentes que possam ter impactos negativos
no meio ambiente e na saude humana (DULIO; SLOBODNIK, 2009). De inicio, a rede
NORMAN abrangia apenas paises da Unido Europeia, mas devido seus avancos,
novos paises se tornaram participantes da rede que atualmente abrange a Europa,
Ameérica do Norte (Canada e Estados Unidos), Asia (China) e Oceania (Australia)
(NORMAN, 2021a).

A NORMAN List of Emerging Substances (Lista de Substancias Emergentes) é
formada a partir de uma lista “macro”, a NORMAN Suspect List, que contém possiveis
contaminantes relevantes para monitoramento ambiental e abrange as listas de
substancias emergentes identificadas e de substancias prioritarias elaboradas pelos
paises membros (dentre elas a CCL, KEMIWWSUS e PBIT citadas acima) (NORMAN,
2021b).

A partir da identificacdo de uma nova substancia com potenciais efeitos
ecotoxicoldgicos pelas instituicdes e paises que compdem a rede NORMAN, é feita
uma avaliacédo desta substancia pelo comité da rede, que decide, de acordo com as
definicdes adotadas, e por meio de uma classificacao criteriosa, se este sera inserido
na Lista de Substancias Emergentes (DUILIO; VON DER OHEN, 2013; NORMAN,
2021b).

Por ser um termo abrangente, € importante ressaltar que existem diferentes
defini¢gdes para “Poluentes Emergentes”, “Substancias Emergentes”, “Contaminantes
Emergentes” e “Contaminantes de Preocupagdo Emergente”, e que muitas vezes, na
literatura, esses termos sao utilizados como sinénimos. A rede NORMAN adota os
conceitos “Poluente Emergente” e “Substancia Emergente”, e seus significados séo

descritos a seguir.
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[...] poluentes emergentes sdo substancias que ndo estdo incluidas
atualmente nos programas de monitoramento ambiental de rotina e que
podem ser candidatas a legislacao futura devido aos seus efeitos adversos a
saude humana e ao meio ambiente e/ou persisténcia. (NORMAN, 2021c).

Este conceito se diferencia de “Substancia Emergente”:

[...] substéncia que foi detectada ho meio ambiente, mas que atualmente ndo
estd incluida nos programas de monitoramento de rotina e cujo destino,
comportamento e efeitos (eco) toxicoldégicos ndo sdo bem compreendidos.
(NORMAN, 2021c).

O termo “Poluente Emergente” também é adotado pela Organizagdo Mundial

da Saude, que o define como:

[...] qualquer produto quimico sintético ou de ocorréncia natural ou qualquer
microorganismo que ndo seja comumente monitorado ou regulado no meio
ambiente, mas que tenha potenciais efeitos ecolégicos e/ ou a saude
humana. (OMS, 2021).

Outro termo muito usado na literatura deste tema é “Contaminante Emergente”

ou “Contaminante de Preocupacao Emergente” (CPE) (que vem sendo utilizado mais

recentemente) cuja definicio € apresentada pela USEPA (Agéncia de Protecao

Ambiental dos Estados Unidos):

-

E i

[...] produto quimico e/ou outro tipo de substancia que ndo tém um padrédo
regulatério, sendo recentemente “descoberto” em matrizes aquaticas e
terrestres (muitas vezes devido aos niveis de deteccao de quimica analitica
aprimorados) e que tem o potencial de causar efeitos deletérios no meio
ambiente e a sallde humana em concentragfes extremamente pequenas. Por
serem descobertos recentemente, ainda ndo estéo incluidos atualmente em
programas de monitoramento de rotina e podem ser candidatos a
regulamentacdo futura dependendo de sua (eco) toxicidade, efeitos
potenciais para a saude, percep¢do publica e frequéncia de ocorréncia na
midia ambiental. (USEPA, 2008).

mportante ressaltar que os “Contaminantes de Preocupacdo Emergente”

(CECs - Contaminants of Emerging Concern) ndo sdo necessariamente novos

produtos quimicos ou substancias, neste grupo sao incluidos poluentes que muitas

vezes estiveram presentes no meio ambiente, mas cuja presenca e importancia so
agora esta sendo avaliada (USEPA, 2008).

O termo “Contaminante Emergente” ou “Contaminante de Preocupacao

Emergente” também é adotado pela USGS (Servigo Geoldgico dos Estados Unidos):

[...] uma substancia quimica, de ocorréncia natural ou antrépica, ou qualquer
microrganismo que ndo é normalmente controlado no ambiente, mas que tem
potencial para entrar no ambiente e causar efeitos adversos ecoldgicos e (ou)
sobre a saide humana, sendo estes efeitos conhecidos ou suspeitos. (USGS,
2021).
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Apesar das diferencas entre as definicdes apresentadas, todas abordam o
potencial destas substancias causarem efeitos adversos a sautde humana e ao meio
ambiente, efeitos estes que ndo sdo totalmente compreendidos, além da falta de
legislacéo para o seu controle ambiental. Desta forma, neste trabalho ser& utilizado o
termo “Contaminantes de Preocupacdo Emergente”, definido pela Agéncia de
Protecdo Ambiental dos Estados Unidos (USEPA, 2008), considerando que esta
definicdo abrange as apresentadas para “substancias emergentes” e “poluentes
emergentes” pela rede NORMAN (NORMAN, 2021c) e pela Organizagcdo Mundial da
Saude (OMS, 2021).

Os “Compostos de Preocupagcdo Emergente” sdo uma classe muito
heterogénea de compostos que apresentam caracteristicas distintas. Diversas
classificagcbes para esses compostos estdo presentes na literatura, considerando,
principalmente, sua estrutura quimica e propriedades, finalidade de utilizacdo e ou
efeitos, respectivamente nesta ordem de importancia (KUMMERER, 2011). A
classificacdo seguida neste trabalho € a proposta pela rede NORMAN (NORMAN,
2016).

A maioria dos Contaminantes de Preocupacdo Emergente ndo € facilmente
biodegradada ou hidrolisada em condicdbes ambientais, além de possuir alta
mobilidade no meio ambiente, 0 que aumenta a preocupa¢ao sobre seus possiveis
efeitos (MAJUMDER; GUPTA; GUPTA, 2019), que estdo relacionados a sua
ecotoxicidade (carcinogénicos, mutagénicos, citotdxicos, genotbxicos, neurotoxicos,
cardiotoxicos danos ao sistema reprodutor, respiratorio, hormonal e imunoldgico,
podendo ser letais) e a possibilidade de bioacumulacédo em seres vivos (GADELHA et
al., 2019; SAIDULU et al., 2021).

Alguns estudos ja identificaram que os CPEs podem causar efeitos em
organismos aquaticos e terrestres, como a ocorréncia de feminizacdo e
desfeminizagéo de espécies, alteracbes nos 6rgaos reprodutivos e impacto nas taxas
de reproducdo (BOLONG et al., 2009; YANG; SONG; LIM, 2020), alteracbes
hormonais, inducédo de diabetes e obesidade (ARLOS et al., 2018; LI et al., 2021;
PREDIERI et al., 2020; TETZLAFF et al., 2021; VILELA; BASSIN; PEIXOTO, 2018),
alteracdes neurolégicas e comportamentais, disfun¢cdes no sistema imunoldgico,
problemas cardiovasculares e renais (BARRIOS-ESTRADA et al., 2018; VARGAS,
VAZQUEZ-ROIG et al.,, 2012, YADAYV et al.,, 2021). Uma vez que muitos destes
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compostos podem alterar a divisdo de células em organismos, dependendo de sua
concentracdo, a literatura relata ainda a ocorréncia de efeitos mutagénicos e
carcinogénicos (HO et al., 2020; BRUSCHWEILER; MERLOT, 2017). Além disso,
existe uma grande preocupacdo com relacéo ao desenvolvimento de microrganismos
mais resistentes pela exposicdo a antibidticos descartados no ambiente
(CHATURVEDI et al., 2021; REICHERT et al., 2019, 2021).

Devido a grande variedade de CPEs presente no ambiente, a variabilidade das
concentracfes encontradas na agua e as diferencas significativas nos métodos de
deteccado e remocao destes compostos, a Organizacdo Mundial da Saude recomenda
gue € essencial a execucdo de medidas de priorizacdo, incluindo um levantamento
dos CPEs presentes no manancial de abastecimento e nos efluentes e a aplicacéo da
metodologia de avaliagéo de risco. Estas medidas contribuem para avaliar o impacto
das concentracdes encontradas de CPEs no ambiente para 0s organismos Vivos,
considerando os efeitos toxicolégicos, e propor medidas de controle, incluindo
legislacbes mais restritivas e a implantagdo/desenvolvimento de tecnologias de
remocdo destes compostos na dgua de consumo humano e nos efluentes (OMS,
2013).

Na Unido Europeia, a Diretiva 2000/60/CE (EU, 2000), alterada pela Diretiva
2008/105/CEE (EU, 2008) e atualizada pela Decisdo de Execucdo 2018/840 (EU,
2018), define uma lista prioritaria de observacao (watch list) para algumas substancias
presentes na lista NORMAN, como produtos quimicos industriais (tetracloreto de
carbono ou tetraclorometano), lubrificantes/retardantes de chama (parafinas
cloradas/cloroalcanos), pesticidas (metiocarbe e imidaclopride) e farmacos/horménios
(17-alfa-etinilestradiol, 17-beta-estradiol, estrona, amoxicilina, azitromicina,
claritromicina, eritromicina, ciprofloxacina).

Ja a Diretiva 2020/2184 (EU, 2020), gue normatiza os parametros de qualidade
da &gua para consumo humano na Unido Européia, inclui varios pesticidas (como
heptacloro e outros), produtos quimicos industriais (Hidrocarbonetos aromaticos
policiclicos), toxinas de algas (Microcistina-LR), substancias PFAS, subprodutos de
desinfeccdo da agua (trihalometanos), todos considerados CPEs, pela classificacdo
NORMAN (2016). Apesar desta diretiva ndo trazer um padrdo para os farmacos
citados na Deciséo de Execucao 2018/840 (EU, 2018), o texto informa que devem ser
observados os parametros definidos na Diretiva 2000/60/CE (EU, 2000) e suas

alteracdes, sendo assim, os paises da Unido Europeia devem estabelecer medidas



29

para eliminar estas substancias da agua, sendo os Unicos que possuem algum
direcionamento previsto em legislacdo para controle de farmacos nas aguas, incluindo
de abastecimento.

Os Estados Unidos também possuem CPEs regulados pelas National Primary
Drinking Water Regulations (NPDWR). Sao eles: subprodutos de desinfec¢cdo (como
N-Nitrosodiphenylamine), pesticidas (2,4D, endossulfan, heptacloro, glifosato,
lindano, dentre outros), produtos de industrias quimicas (1,4-Diclorobenzeno) e PCBs
(Bifenilas Policloradas) (USEPA, 2021d).

O Anexo XX da Portaria de Consolidacéo n. 5 do Ministério da Saude (BRASIL,
2017), alterado pela Portaria n. 888 do Ministério da Saude/Gabinete do Ministro
(BRASIL, 2021), aborda o padrédo de potabilidade de &gua no Brasil, regulamentando
limites para alguns dos CPEs classificados pela rede NORMAN (2016): tetracloreto
de carbono, tolueno e xileno (produtos quimicos industriais), 2,4 D, aldicarbe,
aldicarbesulfona, ametrina, deetil-atrazina - dea, deisopropil-atrazina - dia,
carbendazim, clorotalonil, dimetoato, ometoato, flutriafol, glifosato, AMPA (a-amino-3-
hidroxi-5-metil-4-isoxazolproprionato), malationa, metolacloro, molinato, tiodicarbe
(pesticidas), 2,4,6 triclorofenol, 2,4-diclorofenol, acido bromocloroacético, acido
bromodicloroacético, acido dibromocloroacético, acido tribromoacético, N-
nitrosodimetilamina, (subproduto da desinfec¢cdo da agua), microcistina (cianotoxina).
Ja a Resolucao n. 430 do Conselho Nacional do Meio Ambiente (BRASIL, 2011), que
estabelece os padrdes de langamento de efluentes no Brasil, apresenta limites apenas
para os CPEs: estireno, fendis (em geral), tetracloreto de carbono e tolueno, que sao
produtos quimicos industriais.

Desta forma, devido aos impactos gerados e ao crescimento da preocupacao
mundial com os CPEs, o desenvolvimento de tecnologias eficientes de remocao
destes compostos do ambiente é essencial, além disso, a ampliacdo do tratamento
avancado nas ETEs se configura como uma medida de urgéncia, existindo uma
tendéncia de legislacbes que acrescentem limites de concentracdo (e aumentem as
restricbes) nas matrizes aquaticas, de forma a preservar a qualidade do ambiente e

da saude humana.

2.1.1 Farmacos

Os farmacos, junto a produtos de cuidado pessoal, correspondem a 70% dos
Contaminantes de Preocupacdo Emergente (CPES) presentes nas matrizes aquaticas
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em todo mundo (DAS et al., 2017). Estes compostos representam um grande desafio
para a gestdo ambiental e de salude. Por serem persistentes em organismos Vivos,
pelo seu alto consumo pela populagéo e por terem ampla distribuicdo pelo mundo,
estando presentes em efluentes sanitarios, hospitalares, de clinicas veterinarias, além
de efluentes de industrias farmacéuticas. Também, por existir uma limitacdo de
conhecimento sobre os impactos ambientais e a saude humana advindos da
disposicéo destes CPEs no meio ambiente, o que contribui para a falta de regulacéo
acerca dos mesmos (KUMMERER, 2008).

Farmacos sdo moléculas complexas com distintas propriedades e utilidades
fisico-quimicas e bioldgicas. Eles sdo desenvolvidos e utilizados por sua atividade
biolégica mais ou menos especifica e sdo caracterizados essencialmente por sua
natureza i6nica (KUMMERER, 2008). Os farmacos representam os principios ativos
que fazem parte da composicdo dos medicamentos, sendo responsaveis pelas
propriedades terapéuticas reconhecidas cientificamente dos mesmos, podendo ainda
ser denominados “insumos farmacéuticos ativos” ou “IFA” (ANVISA, 2020). De acordo
com estas propriedades terapéuticas, os farmacos podem ser classificados em
diferentes classes, como mostrado no Quadro 2.1 (BARCELO, 2003; KUMMERER,
2008; OMS, 2012).

No mundo inteiro, o consumo de farmacos vem aumentando devido a diversos
fatores, como crescimento da populagcdo mundial, ampliacdo do acesso a estes
produtos e desenvolvimento de novas formulacbes, mas também pelo aumento da
dependéncia por parte da populacéo e das doses utilizadas destes insumos (TIWARI
et al., 2017).

S6 no ano de 2020 foram consumidas 4,5 trilhBes de doses de farmacos no
mundo (15 a 150 g/hab.ano), este valor € 25% superior ao verificado no ano de 2015,
e até 2030, espera-se um acréscimo de 50%, chegando a um consumo proximo a 7
trilhdes de doses ao ano (OECD, 2020). Do total de farmacos consumidos, a maioria
corresponde a classe de analgésicos e anti-inflamatoérios néo esteroides (AINE). Isto
se deve ao fato de que na maioria dos paises os anti-inflamatorios nao esteroides néo
precisam de prescricbes médicas para ser adquiridos em drogarias, além de que
constituem a classe de medicamentos mais prescrita por médicos e dentistas
(ZHANG; GEISSEN; GAL, 2008; LONAPPAN et al., 2016).

Um outro fator que contribui para o alto consumo de farmacos é o aumento da

dosagem utilizada, estima-se que 1/3 da populagcdo mundial consuma mais de uma
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dose de algum medicamento por dia (IMS HEALTH, 2015). Um estudo da OECD
(2020) reportou que a dosagem consumida de algumas classes de farmacos, como
anti-hipertensivos, redutores de colesterol, antidiabéticos e antidepressivos dobrou no
periodo entre 2000 e 2018, periodo no qual o consumo de antibiéticos aumentou 65%.
Ou seja, estamos consumindo mais farmacos, em uma maior dosagem.

Além disso, mais de 1/3 do consumo mundial de farmacos se concentra nos
paises: Brasil, China, india e Indonésia (IMS HEALTH, 2015). Isto é preocupante, uma
vez que a maior parte destes paises possui baixos percentuais de coleta e tratamento
de esgoto (apenas 49,1% do esgoto coletado é tratado no Brasil, 30% na India e
menos de 1% na Indonésia). Nesses paises, o tratamento de esgoto, quando
presente, € do tipo convencional, ndo sendo eficiente para remog¢édo de farmacos,
acendendo um alerta para a elevada concentracdo destes compostos nas aguas
destes paises (SINGH et al., 2020).

Fora os esgotos domeésticos, outras fontes de contaminacdo de farmacos no
ambiente sdo efluentes de industrias farmacéuticas, hospitais e clinicas veterinérias,
residuos de medicamentos vencidos ou ndo utilizados que sdo descartados
incorretamente, além dos lodos de ETEs e dejetos de animais contaminados com
farmacos e que sao utilizados na agricultura, podendo sofrer lixiviacdo e atingirem as
fontes de agua (Figura 2.1). A falta ou baixa eficiéncia de tratamento dos efluentes e
o descarte inadequado dos residuos de medicamentos, somados as altas taxas de
consumo no mundo contribuem para que os farmacos estejam entre 0s compostos
com maiores concentracdes nos corpos d’'agua e nas aguas de abastecimento em
todos os continentes. Tendo-se destaque para regides menos desenvolvidas, como
Ameérica Latina, Africa e alguns paises da Asia (que possuem menor percentual de
coleta e tratamento de esgotos e residuos, como descrito acima) (BISOGNIN;
WOLFF; CARISSIMI, 2018; BRANCHET et al., 2021; RIVERA-UTRILLA et al., 2013).
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Quadro 2.1 - Classificacédo dos principais farmacos consumidos atualmente de
acordo com suas propriedades terapéuticas

Classe Exemplos

Amoxicilina; ampicilina; ciprofloxacina; cefalexina; cefazolina;

cefotaxima; claritromicina; cloranfenicol; clorotetraciclina;
Antibidticos eritromicina; lincomicina; metronidazol; norfloxacino;
ofloxacina; penicilina; roxitromicina; sulfametazina;

sulfametoxazol; sulfapiridina; trimetoprima,; tetraciclina.

Analgésicos Codeina; fenoprofeno; metamizol, Paracetamol.

Acido acetilsalicilico, acido mefenamico; acido tiaprofénico;

Anti-inflamatérios carprofeno; cetoprofeno; diclofenaco; ibuprofeno;
indometacina; loxoprofeno; naproxeno.
Antidiabéticos Glibenclamida; gliclazida; metformina.
Anticancerigenos Ciclofosfamida; ifosfamida.
Atenolol; acido amido; bendroflumetiazida; betaxolol;
Betabloqueadores/ clorotiasida; diltiazem; furosemida; hidroclorotiazida;
Anti-hipertensivos metoprolol; perindopril; propranolol; soltalol; timolol,
valsartana.
Contraceptivos o _
Hormonais Etinilestradiol; desogestrel; mestranol.
Contrastes de raio- Acido amidotrizoico; diatrizoato; iohexol; iomeprol;
X iopamidol; iopromide.
Estimulantes Cafeina.

_ Antipirina; 4-aminoantipirina; carbamazepina; citalopram;
Medicamentos _ _ ) ) )
o clonazepam; diazepan; duloxetina; fluoxetina; mirtazapiana
psiquiatricos _ _ _

paroxetina; sertralina; venlafaxina.

Reguladores Acebutolol; atorvastatina, acido clofibrico; acido fenofibrico;

lipidicos bezafibrato; genfibrozila.

Fonte: Elaborado a partir de Barcel6 (2003), Kiimmerer (2008) e OMS (2012).

Teixeira et al. (2021a), em uma revisédo sobre as concentra¢des de farmacos
em amostras de agua superficial em todo mundo (inclusive em fontes de
abastecimento humano), verificaram que alguns farmacos sdo encontrados em

concentracdes que séo até 282 vezes superiores ao valor da PNEC (Concentracao
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sem efeito previsto) para organismos aquaticos, algas e consumo humano. Os autores
citam que, dentre os farmacos, os antibidticos sdo o0os que apresentam maiores
concentragbes em aguas superficiais, com destaque para a Ciprofloxacina (podendo
chegar até 6,5 mg.L!) e a Oxitetraciclina ( até 4,2 mg.L?). Em seguida, estdo os anti-
inflamatorios néo-esteroides, sendo o Ibuprofeno, o representante desta classe com
maior concentracdo em aguas (0,303 mg.L!) e os analgésicos, com a maior
concentracdo verificada para o paracetamol (0,23 mg.L!) (TEIXEIRA et al. 2021a).

Realizando uma andlise do risco ambiental das concentra¢6es destes farmacos
estarem afetando a saude humana, a resisténcia bacteriana e organismos aquaticos,
0s autores chegaram a conclusdo de que as concentracdes encontradas dos
antibioticos Ciprofloxacina e Oxitetraciclina oferecem um alto risco para a saude
humana, resisténcia bacteriana e para organismos aquaticos, o anti-inflamatorio
Naproxeno apresenta alto risco para organismos aquaticos, assim como o0s beta-
bloqueadores Metroprolol e Propranol, o anti-convulsivo Carbamazepina e o
ansiolitico Fluoxetina, evidenciando a importancia da ado¢do de tecnologias de
tratamento avancado para remocao de farmacos em ETAs e ETES, uma vez que além
deste alto risco verificado, tem-se um agravante relacionado a possiveis efeitos
cumulativos (e até sinérgicos) destes compostos (TEIXEIRA et al., 2021a).

Nos efluentes domésticos e industriais, as concentracdes de farmacos variam
de menor que o Limite de Quantificacdo (LDQ) a 31.000 (pg.L?), conforme
apresentado por Tran et al. (2018) e Larsson, de Pedro e Paxeus (2008) em trabalhos
de revisdo sobre a ocorréncia de farmacos em ETEs (domésticas e de industrias
farmacéuticas) em todo o mundo (Tabela 2.1). Com relacdo a ciprofloxacina,
antibiético com maior concentracdo em aguas superficiais (TEIXEIRA et al., 2021a), a
concentracdo encontrada em efluentes final de industrias farmacéuticas chega a 31
mg.L? (LARSSON; DE PEDRO; PAXEUS, 2008) e a 5,25 mg.L* em efluentes
domésticos tratados (KELLY; BROOKS, 2018).

Considerando um cenario ideal no qual as tecnologias de tratamento
convencional possuem uma capacidade de remocéao destes CPEs de até 50% (Tabela
2.4), se avaliarmos o caso da Ciprofloxacina, ainda se permite sua liberacdo em até
15,5 mg.L't nas aguas superficiais (efluentes de indlstrias farmacéuticas apoés
tratamento). Levando em consideracao o valor apresentado por Kelly e Brooks (2018)
para a concentragdo de ciprofloxacina em efluentes tratados de 5,25 mg.L* chega-se

a conclusdo que tanto para efluentes domésticos quanto industriais tratados, estéao
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sendo langados nos corpos d’agua valores de concentragdo de ciprofloxacina
superiores as PNECs (TEIXEIRA et al., 2021a). Este resultado se repete para outros
antibiéticos mostrados na Tabela 2.1, além do Naproxeno, do Metroprolol e do
Propranolol), indicando um alto risco de impactos ao meio ambiente e a saude

humana.

Tabela 2.1 - Concentracdes encontradas de farmacos em esgotos domésticos e

industriais por todo mundo

Faixa de concentracdo encontrada

Classes de Farmacos Farmaco em esgoto (ug.L)
Amoxicilina <LDQ - 150,00%#5
Azitromicina 0,057 - 303,50%4°
Antibidticos Ciprofloxacina 0,015 - 31.000,00*45
Oxitetraciclina <LDQ - 47,0004°
Tetraciclina <LDQ - 48,000%°
Diclofenaco <LDQ - 10,164345
Anti-inflamatérios Ibuprofeno <LDQ - 373,110%4%
Naproxeno <LDQ - 25,000345
Metoprolol <LDQ - 95,000%#5
Beta-bloqueadores/
Propranolol <LDQ - 1,962%°
Anti-convulsivo Carbamazepina <LDQ - 18,5003%4°

Fonte: Larsson, de Pedro e Paxeus (2008)%, Morse e Jackson (2004)2, Santos, Aparicio e Alonso
(2007)2 e Tran et al. (20164; 2018%). Nota: LDQ € o Limite de Quantificagdo.

Desta forma, uma vez que os esgotos domeésticos/industriais séo as principais
fontes de contaminacdo por farmacos, além da melhoria dos percentuais de
atendimento da coleta de esgotos, o desenvolvimento/implantacéo de tecnologias de
tratamento avancado nas ETEs domeésticas e industriais, aliados a legislagbes mais
restritivas e ao monitoramento continuo dos efluentes com relagdo a farmacos sao
medidas de extrema importancia para prevenir que estes contaminantes cheguem as
aguas superficiais e a agua de abastecimento humano (FOCAZIO et al., 2008;
PADHYE et al., 2014).

Atualmente, existem muitas tecnologias convencionais e avancadas para

remocado de contaminantes, no entanto, no que tange a remocdo de CPEs, em
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especial os farmacos, as tecnologias convencionais, em muitos casos, ndo Sao
eficientes (como visto na Tabela 2.2). Assim, tem-se dado enfoque a complementacéo
destas com tecnologias de tratamento avancado, como Nanofiltragcdo, Processos
Oxidativos Avancados (POAs) e Adsorgao, que possuem elevadas eficiéncias de
remocao (Tabela 2.3) (KHASAWNEH; PALANIANDY, 2021).

Tabela 2.2 - Tecnologias utilizadas para tratamento convencional de agua e esgoto e

eficiéncias de remocéo de farmacos e outros CPEs

Tipo Afluente Tecnologia de Ef|C|enC|§1 Fonte
tratamento de remocéo
Esgoto Dec_an'fa_dor Lodos ativados 20-50% Thiebault et al.
primario (2017)
Vassale et al.
1 - o)
Esgoto Gradeamento UASB 10-22% (2020)
Esgoto UASB Lagoa de estabilizacdo 20-30% DWI (2007)
Esgoto  Decantador Filtracdo biologica 6-50% DWI (2007)
primario
Agua Captagao Coagulagao/Floculagao/ 5-36% DWI (2007)

Decantacéao/Filtracdo

Fonte: Adaptado de DWI (2007), Thiebault et al. (2017) e Vassale et al. (2020).

Mesmo que as tecnologias de tratamento avancado possuam diversas
vantagens, muitas vezes, como visto na Tabela 2.3, seu uso implica em um maior
custo no tratamento. Dentre as tecnologias disponiveis para tratamento avancado, a
adsorcao (seja com o uso do carvao ativado pulverizado, quanto granular ou outros
adsorventes) tem se mostrado a técnica com melhor custo/beneficio, com menor custo
total de implantacdo e operacdo, maior facilidade de aplicacdo/operacao,
possibilidade de regeneracdo do adsorvente, e elevada eficiéncia de remocao para
diferentes contaminantes, além de ndo gerar subprodutos toxicos que podem ser
liberados junto a 4gua ou efluente tratado (RATHI; KUMAR, 2021; RATHI; KUMAR,
SHOW, 2021; VARSHA; KUMAR; RATHI, 2022).
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Tabela 2.3 - Tecnologias utilizadas para tratamento avancado de agua e esgoto e

eficiéncias de remocéo de farmacos e outros CPEs

: , Eficiéncia de Custo comparativo
Tipo Tecnologia de tratamento remocao estimado ($/m?)
- 0,
E§goto Ozonizagéo 1-99% 0,66 - 0,77
Agua 5-95%
Esgoto Reator UV 15-29% 0,45-0,55
Esgoto 62-97%
i J Osmose reversa 1,10-1,20
Agua 10-90%
Agua Nanofiltrag&o 30-90% 0,98 -1,04
Esgoto H.0,/UV 52-100% 0,33-0,41
Fotocatélise Heterogénea o 0.41-0.49
Esgoto (TiO2/02/UV) >95%
Esgoto Fenton e Foto-Fenton 80-100% 0,40-0,47
Agua/esgoto PAC 40-98% 0,12-0,20
Agua/esgoto GAC 55-100% 0,25-0,30

Fonte: DWI (2007), Miklos et al. (2018), Mousset et al. (2021), Ozgun et al. (2021) Raju et al. (2015),
Rizzo et al. (2020), Shahmansouri e Bellona (2015), Tahaikt et al. (2020), Tarpani e Azapagic (2018) e
UNEP (2015). Obs.: Custo médio estimado das tecnologias por m3 de agua/esgoto a ser tratada (0)
apos o tratamento convencional.

No entanto, apesar das vantagens, o carvao ativado comercial ainda tem seu
uso restrito, pelo alto custo e por sua producdo comercial ser inferior a demanda
(CRINI et al., 2019). Desta forma, diversos adsorventes alternativos vém sendo
avaliados na remocéo de farmacos conforme mostrado na Tabela 2.4, tendo-se uma
ampla faixa de capacidades de adsorcéo. E importante ressaltar, que, do ponto de
vista da economia circular, para atendimento de toda a demanda de tratamento de
agua e esgoto da populacao é imprescindivel que sejam desenvolvidos materiais de
alta eficiéncia (e que considerem um amplo espectro de contaminantes), acessiveis
para as diversas regides do mundo e que sejam estaveis, resistentes e com bom
custo-beneficio. Por isso a area de desenvolvimento de materiais adsorventes tem um
grande potencial em contribuir para a universalizagdo do saneamento basico,
fornecendo opcdes para uma analise mais ampla da viabilidade das tecnologias

disponiveis.
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Tabela 2.4 - Adsorventes utilizados para remocédo de farmacos e capacidades de

adsorcao obtidas

Capacidade

de Modelo
Adsorvente Farmaco adsorcao Temp. de Fonte
removido . (°C) isoterma
Max - Qmax S
it utilizado
(mg.g™)
_ , _ CAICEDO et al.
RCD + APTES Ciprofloxacina 138,3 40°C Liu (2020)
Carvao Ativado . o : CUNHA et al.
de Butia Captopril 717,2 45°C Liu (2020)
Carvéo Ativado _ _ KASPERISKI et al.
de Caesalpinia  Captopril 776,2 45°C Liu (2018)
ferrea
Compadsito de
residuos de Cetroprofeno 119,6 550C Sips SILVA et al. (2021)
vinicola
Compadsito de WAMBA et al
Nanofolhas de : o . etal.
Titanato e Diclofenaco 90,52 50°C Liu (2019)
Pozolana
Carvao de _ LIMA, DR et al.
castanha-do- Paracetamol 411,0 25°C Liu
: (2019)
Para
Biochar
esférico de Paracetamol 286,0 10°C  Langmuir TRAN etal. (2020)
Pomelo
Biochar de o i TOMUL et al.
casca de nozes  Naproxeno 324,0 25°C  Langmuir (2020)
Carvéao ativado  Diclofenaco 63,47 250°C Liu
de coco SAUCIER et al.
assistido por (2015)
micro-ondas Nimesulida 74,81 25°C Liu
Carvé_o Amoxicilina 444,2 50°C Liu
magnetico SAUCIER et al.
(Carvao (2017)
comercial
/CoFe204) Paracetamol 399,9 50°C Liu

Fonte: Caicedo et al. (2020); Cunha et al. (2020); Kasperiski et al. (2018); Lima, DR et al. (2019); Saucier
et al. (2015; 2017); Silva et al. (2021); Tomul et al. (2020); Tran et al. (2020); Wamba et al. (2019).
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2.2 CORANTES SINTETICOS

Apesar dos corantes sintéticos ndo serem CPEs (por ndo estarem na lista
NORMAN), eles estdo presentes em diversas listas de monitoramento e priorizagéo,
por serem encontrados em quantidades significativas em aguas, existindo uma grande
preocupacdo com relacdo aos efeitos destes no meio ambiente e nos organismos
vivos. Desta forma, o desenvolvimento de alternativas de remocdo destes
contaminantes também é essencial (LELLIS et al., 2019).

Os corantes sintéticos sdo compostos organicos derivados (em grande parte)
do petrdleo, utilizados para coloracdo de materiais devido sua capacidade de absorver
radiacdo na zona visivel do espectro eletromagnético (400 a 700 nm), e por isso,
possuem aplicagdo em diversas industrias, como a téxtil, alimenticia, papeleira,
cosmética, curtume, dentre outras. Atualmente, estima-se que estejam disponiveis
comercialmente, em todo mundo, mais de 100 mil tipos diferentes de corantes
sintéticos, com uma producdo aproximada de 1 milhdo de toneladas ao ano. Esta
ampla utilizagdo se deve a diversas vantagens dos corantes sintéticos frente aos
corantes naturais, como a grande variedade de pigmentos/cores e tons, a rapida
coloracao, estabilidade, vasta aplicacdo (pode ser utilizado em diversos produtos) e
menor custo (BATHIA et al., 2017; JAMEE; SIDDIQUE, 2019; SHINDHAL et al., 2021,
TKACZYK; MITROWSKA; POSYNIAK, 2020).

N&o obstante as vantagens citadas, durante o ciclo de vida dos corantes
sintéticos sao gerados diversos impactos ambientais e a saide humana, uma vez que
estes compostos tém sido relatados como recalcitrantes, bioacumulativos, téxicos,
mutagénicos e carcinogénicos (TKACZYK; MITROWSKA; POSYNIAK, 2020; YAGUB
et al., 2014). Além disso, quando chegam as aguas superficiais, os corantes podem
bloquear a entrada de luz solar, impedindo a fotossintese, reduzir a solubilidade de
alguns gases na agua, causar prejuizos ao ecossistema, além de impactos estéticos
(SAMSAMI et al., 2020; YAGUB et al., 2014).

A industria téxtil e de tingimento € responsavel pela geracdo de 75% dos
efluentes contendo corantes sintéticos em todo mundo, seguida pelas industrias de
papel (10%), tintas (8%) e de corantes (7%) (KATHERESAN; KANSEDO; LAU, 2018).
Além do elevado volume, os efluentes da indastria téxtil também contém altas
concentracdes de corantes sintéticos, tendo em vista que de 20 a 50% de todo corante
utilizado no processo de tingimento € perdido no efluente (KHANDEGAR; SAROHA,
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2013). Estes fatos, aliados ao baixo indice de tratamento e a reduzida eficiéncia de
remocao dos corantes pelos tratamentos convencionais de efluentes, contribuem para
que a industria téxtil, sozinha, seja responsavel para cerca de 17% a 20% de toda
poluicdo aquética causada por industrias (EMF, 2017).

Somente a industria téxtil utiliza mais de 10 mil tipos de corantes sintéticos
diferentes em seus processos, que se diferenciam pela cor, tonalidade e uso
especifico (CLARK, 2011; SHANKER; RANI; JASSAL, 2017). A cor caracteristica dos
corantes se deve a presenca, em sua estrutura quimica, de grupos de atomos
chamados cromoforos, podendo ser: azo, antraquinona, polimetino, nitro, nitroso,
ariimetano, xanteno, cumarino e outros. A estrutura quimica dos corantes téxteis
também é composta por grupos auxocromos, responsaveis pela solubilidade do
corante em 4gua e pela interacdo deste com a fibra téxtil, auxiliando na fixagcao da cor.
Os auxocromos mais comuns sdo: amina, carboxila, sulfonato e hidroxila (CLARK,
2011; HUNGER, 2007).

Os corantes sintéticos utilizados na industria téxtil podem ser classificados de
acordo com o grupo cromoéforo (estrutura quimica) (Quadro 2.2), a dissociacdo em
fase aquosa (corantes anidnicos, catidnicos ou nao ibnicos) e pela forma de aplicagéo.
Quanto a forma de aplicacao, os corantes sdo separados em dois grupos: solliveis em
agua (acidos, basicos, metalicos, reativos e diretos) ou insollveis (vat, de enxofre e
dispersos), sendo importante ressaltar que, geralmente, a forma de aplicacdo esta
classificacdo na nomenclatura do corante (GURSES et al., 2016).

Os corantes acidos representam a 22 classe de corantes mais utilizada na
industria téxtil (30 a 40%) e sdo chamados assim pela sua fixacdo junto a fibras de
tecidos (poliamida, seda e 1d) ser favorecida em meio acido. Estes corantes também
sdo classificados como anidnicos por possuirem carga formal negativa em sua
estrutura, devido a presenca de um ou mais grupos funcionais sulfénicos (-SOsH) ou
carboxilicos (-COOH). A maioria dos corantes acidos disponiveis comercialmente sao
das classes azo, antraquinona e trifenilmetanos, podendo-se citar como exemplos:
Vermelho Congo (azo), Azul Acido 25 (antraquinona) e Verde Acido 16 (trifeniimetano)
(CLARK, 2011; BENKHAYA; M'RABET; HARFI, 2020).

Os corantes basicos, assim como os acidos, também recebem este nome
devido a fixacdo em fibras téxteis (1&, seda, nylon e acrilicas) ser facilitada em meio
basico. Estes corantes possuem carga formal positiva em sua estrutura (sendo

considerados catidnicos), e isso se deve, em sua maioria, pela presen¢a de um grupo
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funcional amina (-NH2), que quando ligado as fibras téxteis promove uma grande
intensidade de brilho e cor. Os corantes basicos representam apenas 5% dos corantes
catalogados na “Colour Index” e séo distribuidos em diferentes classes, no entanto,
0S mais conhecidos sdo pertencentes as classes: trifenimetano (Violeta Cristal) e azo
(Azul de Metileno) (CLARK, 2011).

Corantes reativos sdo a classe de corantes mais utilizada na industria téxtil,
pela sua variedade de cores, alto nivel de resisténcia ao desbotamento e versatilidade
de aplicagdo (LEWIS, 2011). Possuem este nome devido a sua estrutura conter
grupos cromoforos eletronegativos e reativos capazes de formar ligacdo covalente
com grupos presentes nos tecidos como hidroxila, amino e tiois. Estes grupos reativos
presentes nos corantes contém principalmente pirimidina, triazina, cloro e fltor, sendo:
fluorcloropirimidina e diclorotriazina (alta reatividade), diclorotriazina, tricloropirimidina
e 2,3 dicloroquinoxilina (baixa reatividade) (KATRI et al., 2015).

No processo de aplicacdo na fibra téxtil, cerca de 50% do volume utilizado de
corantes reativos é perdido e convertido em efluente, este fato, junto a alta solubilidade
destes corantes em 4gua, é preocupante, uma vez que sdo compostos recalcitrantes
e que apresentam alta toxicidade (CLARK, 2011; DOTTO et al., 2012; LEWIS, 2011;
PROLA et al., 2013; ZHANG et al., 2017). A maioria dos corantes reativos (80%)
pertence a classe azo (Reactive green 19 e Reactive Black 5) ou metal-azo, no
entanto, também existem representantes nas classes antraquinona (Azul Brilhante de
Remazol R, Azul de Prociona MX-R) e ftalocianina (Reactive Blue 21) (CLARK, 2011;
LEWIS, 2011; ZHANG et al., 2017).

Outra grande classe de corantes sao 0s corantes diretos, que sdo sollveis em
agua e nao necessitam de modificagdes no meio para aplicacdo, por isso o nome,
diretos (SEKAR, 2011). As interagOes entre os corantes diretos e as fibras téxteis sao
do tipo van der Waals, e muitas vezes ndo atingem grande solidez de cor. Esta classe
de corantes é constituida principalmente por corantes contendo mais de um grupo azo
(diazo, triazo etc.) ou pré-transformados em complexos metalicos. Exemplos desta
classe de corantes sdo: Direct Blue 1 e Direct Green 6 (azo), Direct Blue 86
(ftalocianina) (ISMAIL; SAKAI, 2021).
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Classe Grupo cromoéforo Caracteristicas Exemplos
0 Segunda classe mais importante depois dos corantes azo. Os
s H s corantes antraquinona possuem caracteristicas importantes, como ~ Azul de prociona MX-R,
Antraquinona = I I 1 brilho e estabilidade, incluindo resisténcia a luz, no entanto Azul Brilhante de
- H N possuem maior custo e menor rendimento, quanto comparados Remazol R
O aos corantes azo.

Abrange 70% dos corantes sintéticos produzidos no mundo. S&o
caracterizados pela presenca de um ou mais grupos azo ligados aos
Azo —_—N=N— grupos auxocromos do tipo —OH ou —NH2, podendo ser mono, di ou
triazo. Os corantes azo possuem cor e brilhos intensos e sua maior

vantagem é o custo-beneficio.

Preto Reativo 5, Verde
Reativo 19, Vermelho

Congo.

Familia de corantes obtidos pela reacdo do dicianobenzeno na

_ presenca de um tipo de metal de Cu, Ni, Co, Pt. O nucleo de
Ftalocianina |[ N—CuH, ftalocianina da a molécula uma boa resisténcia a luz. O corante
P mais utilizado nesta familia é a ftalocianina de cobre, devido a sua

alta estabilidade quimica

Azul ftalocianina de
cobre ou Pigmento azul
15.

Fonte: Adaptado de Berradi et al. (2019), Clark (2011) e Hunger (2007).



Quadro 2.2 - Classificacdo dos corantes téxteis com relacdo ao grupo croméforo (continuagao)

42

Classe Grupo cromoforo Caracteristicas

Exemplos

Corantes sintetizados tendo como base corantes naturais, Como o
pigmento indigo (ou azul anil), que é oriundo da planta conhecida
como Anileira (Indigofera tinctoria) e o parpura de Tiro (roxo)

Indigoide extraido de caramujos marinhos, que possuem o grupamento

indigo em sua estrutura quimica. A cor é variada acrescentando

grupamentos a molécula base (indigo) obtendo-se desde a cor

turquesa até a laranja.

Azul de indigo, indigo

Carmim

Corantes compostos por um grupo nitro (ou nitroso) conjugado com

HO 0 um grupo doador de elétrons por um sistema aromatico. Os

Nitro e Nitroso N—0O [+ derivados simples de nitroanilina e nitrofenol sdo corantes amarelos.
0 Podem conter um segundo sistema de produgdo de cor, por

exemplo, corantes azonitro e corantes nitro de antraquinona.

Amarelo Disperso 42,
Amarelo Disperso 14 e
Verde Acido 1.

[---""‘--‘::.—:] Corantes compostos por grupos trifenilmetano que pode ter seu
o atomo central ligado a substitutos do tipo hidroxila, amino ou outros.
Trifenilmetano _ o _

. _CH __ Possuem alto brilho e resisténcia tintorial, no entanto baixa

‘ ‘ } resisténcia a luz.

Verde malaquita,
Vermelho basico 9,

Violeta cristal.

Fonte: Adaptado de Berradi et al. (2019), Clark (2011) e Hunger (2007).
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Os corantes dispersos sé@o a terceira classe de corantes mais utilizada na
industria téxtil (aproximadamente 20% do total de corantes) e recebem este nome pela
sua aplicacdo se dar de forma dispersa (em suspensao) nas fibras téxteis (de natureza
hidrofébica, como poliéster e acetato de celulose), com o auxilio de um agente
dispersante (SHARMA; SHARMA; SONI, 2021). Azo, antraquinona, nitrodifenilamina
e metina sdo os cromoforos mais comuns encontrados em corantes dispersos, sendo
que a maioria é da classe azo, seguida pela antraguinona. Como exemplos dos
corantes dispersos tem-se: Disperse Orange 30 (azo) e Blue Disperse 7
(antraquinona) (CLARK, 2011).

Quanto a dissociacdo em fase aquosa, como descrito acima, 0s corantes sao
classificados em anidnicos, catidnicos ou n&o idnicos, de acordo com a sua estrutura
quimica. Corantes anibnicos contém, em sua maioria, 0 grupo sulfénico, ja os
cationicos, grupos amina, conforme mostrado na Figura 2.2. Desta forma, pelo fato de
0 mecanismo de interacdo eletrostatica muitas vezes ter grande importancia na
adsorcao de corantes, nos estudos de adsorgéo, geralmente, corantes anibnicos séo
dissolvidos em pH 2 (assumindo carga negativa) e corantes cationicos em pH 9
(assumindo carga positiva). A influéncia do pH do meio no comportamento dos
corantes em relacdo a sua solubilidade e sua ionizacdo (pKa) possuem grande
importancia nos estudos e adsorcédo, tendo em vista se compreender os fenébmenos
envolvidos (TEHRANI-BAGHA; HOLMBERG, 2013).

Figura 2.2 - Representacao esquematica da dissociagdo de um corante aniénico

(Laranja Acido 20) (a) e um catidnico (Amarelo basico 2) (b)

: N 0
HO O A\ / . / \
O | \\_
O Na

Laranja Acido 20 Amarelo Basico2  NH.

(a) (b)
Fonte: Adaptado de Tehrani-Bagha e Holmberg (2013).

Os corantes sintéticos nao séo considerados CPEs, uma vez que nao estao na
Lista NORMAN (NORMAN, 2016), porém, muitos destes corantes estao presentes em

watch lists de diversos paises, de forma a observar sua comercializagdo e distribuicéo
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e alertar sobre possiveis efeitos na saude humana e no meio ambiente (NORMAN,
2021b; USEPA, 2021b; CANADA, 2021). Dentre estes corantes, tem-se destaque
para o Azul Brilhante de Remazol R (Reactive Blue 19), o Azul de Prociona MX-R
(Reactive Blue 4), o Reactive Green 19, que, além de estarem nas watch lists:
NORMAN Suspect List Exchange (NORMAN, 2021b) e CompTox (USEPA, 2021b),
sao corantes reativos, com alto percentual de perda no tingimento e disposi¢cao no
efluente e que sdo amplamente utilizados no mundo.

A faixa de concentracdo na qual os corantes sdo encontrados nos efluentes de
industrias téxteis € ampla, segundo a literatura, indo de 10 mg.Lt a 7.000 mg.L™,
sendo que as maiores concentracfes sdo encontradas para corantes reativos (ABID;
ZABLOUK; ABID-ALAMEER, 2012; GAHR; HERMANUTZ; OPPERMANN, 1994;
GHALY et al., 2014; KOPRIVANAC et al., 1993; LAING, 1991; SHELLEY, 1994,
SIVAKUMAR, 2014; VANDEVIVERE et al., 1998; YASEEN; SCHOLZ, 2019).

Ao contrario dos farmacos, para os corantes, ndo se tem muitos estudos que
avaliam a concentracdo dos mesmos em agua superficial, uma vez que o
monitoramento da qualidade da agua se da por meio da cor verdadeira (BRASIL,
2021; USEPA, 2021a; USEPA, 2021d). Nos estudos encontrados, os autores trazem
concentracdes que variam de 0,1 a 4,53 ug L?! (PEREZ-URQUIZA; FERRER;
BELTRAN, 2000; VACCHI et al. 2016; ZOCOLO et al. 2015).

Avaliando-se o risco destas concentragdes estarem afetando o meio ambiente
(na forma de organismos aquaticos) de acordo com o estabelecido pelo Departamento
de Ambiente e Saude do Canada (2015, 2020), tem-se que a PNEC proposta para
corantes com um ou dois grupos sulfénicos ou grupos reativos (alta toxicidade) é de
1 pg.L™'. J& para corantes com mais de dois grupos sulfénicos (média a baixa
toxicidade) e corantes sem grupos sulfonicos, a PNEC é de 100 ug.L™. Considerando
as concentracfes de corantes encontradas em efluentes de industrias téxteis, todas
estariam acima do valor da PNEC, e portanto, ofereceriam alto risco para o0s
organismos aquaticos. No entanto, se avaliarmos as concentragdes encontradas em
agua superficial, apenas os corantes com um ou dois grupos sulfénicos (maioria dos
corantes acidos) e principalmente, os reativos (que sao inclusive o0s corantes
encontrados em maiores concentracbes em aguas, conforme descrito acima),
ofereceriam alto risco. Isto evidencia a importancia de medidas de tratamento

especificas para estes grupos de corantes.
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Assim como para os farmacos (Tabela 2.2), as tecnologias de tratamento
convencional de efluentes ndo possibilitam a remocéao eficiente dos corantes sintéticos
(tendo-se uma faixa de remocéo de 15 a 50%) (AL-TOHAMY et al., 2022; SHINDHAL
et al. 2021). Como citado no item anterior, frente a outras técnicas de tratamento
avancado, a adsorcao tem sido vista como uma alternativa promissora (DUTTA et al.,
2021). No entanto, existem diversos materiais com potencial de atuarem como
adsorventes para remocao de corantes, inclusive os reativos, como carvao ativado,
biochar, argila modificada, materiais hibridos/compadsitos obtidos a partir de residuos,
oxido de grafeno, nanotubos de carbono (Tabela 2.5). Desta forma, € importante se
realizar uma comparacao do desempenho dos diferentes adsorventes avaliados para
0s corantes de interesse, tendo em vista atingir uma adequada eficiéncia de remocao,

bem como a avaliacdo da viabilidade desta aplicacao.
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Tabela 2.5 - Adsorventes utilizados para remocao de corantes reativos e capacidades

de adsorcao obtidas.

Capacidade Modelo
Corante de Tem de
Adsorvente reativo adsorcéo (OC;D' isoterma Fonte
removido  mMA&x - Qmax S
(ma.g?) utilizado
Biochar de . :
Azul reativo ~ MURALIKRISHNAN;
acnilzcr:\?j gi(ren 19 7,99 25°C  Langmuir JODHI (2022)
Argliag_lc_e'\r/llfmta AzuI{Satlvo 206,58 20°C  Langmuir OZCAN et al. (2007)
Residuo de cha Verde o ) SARKAR et al.
(mod. HsPO4)  reativo 19 26,32 30°C  Langmuir (2019)
Pagli g$ énélho r\efztriyoe!fl 15,65 55C  Langmuir CARIJO etal. (2019)
Pozolana + Preto o . WAMBA et al.
APTES reativo 5 350,60 °0°C Liu (2017)
Carvao ativado . DOS REIS et al.
(Picea abies + AZUITAIVO 5555 o0c iy 021
KOH) 4 (2021)
Ca_rvao ati_vado Laranja . . DOS REIS et al.
(Picea abies + . 354,80 22°C Liu (2021)
KOH) reativo 16
- _ OGUNLEYE;
Oxm]!o de Azul reativo 101,00 259C  Langmuir AKPOTU:
grafeno 19 MOODLEY (2020)
Nanotubos ~ Azul reativo o . MACHADO et al.
multi-paredes 4 502,50 S0°C Liu (2012)
Nanotubos de  Azul reativo 5 . MACHADO et al.
paredes simples 4 567,70 50°C Liu (2012)

Obs.: APTES: 3-Aminopropyl)triethoxysilane; DTMA: dodecyltrimethylammonium (DTMA) bromide.
Fonte: Carijo et al. (2019), dos Reis et al. (2021), Machado et al. (2012), Muralikrishnan e Jodhi (2022),
Ogunleye, Akpotu e Moodley et al. (2020), Ozcan et al. (2007), Sarkar et al. (2019), Wamba et al. (2017).
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2.3 ADSORCAO

A adsorcdo € um processo de transferéncia de massa que envolve a
concentracdo ou acumulo de uma substancia (ou mais) na interface entre duas fases
(sélido-sdlido, liquido-liquido, liquido-sdlido, liquido-gés ou sdlido-gas). A substancia
que esta sendo adsorvida é o denominada adsorvato (ou adsorbato) e o agente
responsavel pela adsorcdo e € denominado adsorvente (ou material adsorvente)
(RUTHVEN, 1984; YANG, 2003).

O processo de adsor¢cdo vem sendo utilizado desde a antiguidade pelos
egipcios, gregos e romanos, com diferentes enfoques, indo desde a dessalinizacéo
da agua até a clarificacdo de gorduras e 6leos e o tratamento de diversas doencas
(ROBENS, 1994). Atualmente, a adsor¢éo esté presente nas mais diversas areas com
o foco na separacdo de substancias, como no tratamento de agua e efluentes, nos
filtros e catalisadores de automoéveis, na analise de substancias ou purificacdo por
cromatografia, na remocdo de odor e de gases, na liberacdo controlada de
medicamentos, dentre outras (ROUQUEROL et al., 2014).

Mais especificamente na &rea de tratamento de agua e efluentes, o uso da
adsorcdo vem aumentando cada vez mais nos ultimos anos, como reflexo da criacéo
de regulamentacdes mais restritivas para a qualidade da agua, de forma a se evitar
impactos decorrentes de contaminantes, como farmacos e corantes sintéticos, para o
meio ambiente e para a saude da populacdo (VARSHA; KUMAR; RATHI, 2022). Além
disso, a adsorcao possui diversas vantagens frente a outras tecnologias de tratamento
avancado de agua e de efluentes, como elevada eficiéncia de remocdo de
contaminantes, simplicidade de aplicacao, flexibilidade, baixo custo e consumo de
energia, possibilidade de regeneracédo do adsorvente, ndo-geracdo de subprodutos
toxicos, baixa sensibilidade a substancias nocivas e elevado custo-beneficio
(SOPHIA; LIMA, 2018; BONILLA-PETRICIOLET et al., 2017).

Apesar das vantagens citadas, estas dependem de varios fatores, como o tipo
de adsorvente, os contaminantes a serem removidos, as caracteristicas do solvente
(no caso agua ou efluente), a configuracdo do processo e as variaveis inseridas
nestes, assim, o conhecimento destes fatores, bem como de suas propriedades e
interrelacdes é essencial para que a viabilidade do processo de adsor¢do como
tecnologia de tratamento (RATHI; KUMAR, 2021; RATHI; KUMAR; SHOW, 2021).
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Considerando o processo de adsorcdo aplicado ao tratamento de agua e
efluentes para remocdo de contaminantes, tem-se que o fenbmeno se dara na
interface solido-liquido, sendo o(s) contaminante(s) transferidos da fase liquida
(agua/efluente) para a fase sélida (adsorvente) devido a diferenca de concentracédo
do contaminante entre estas fases e continua até que seja atingido o equilibrio
(BERGMANN; MACHADO; LIMA, 2015; DABROWSKI, 2001).

Basicamente, o processo de adsorcdo pode ser descrito pelas seguintes
etapas, mostradas nas Figuras 2.3 e 2.4: (i) transporte do contaminante (adsorvato)
da fase aquosa para o flme que forma a camada de interface solido-liquido (camada
limite); (i) transporte do adsorvato através da camada de interface solido-liquido
(camada limite) até a superficie das particulas do adsorvente (difusdo no filme ou
externa ou convecgao no filme, se considerar a etapa de advecgédo, uma vez que
pode-se ter um gradiente de velocidade na camada limite); (iii) difusdo do adsorvato
no interior e na parede dos poros das particulas de adsorvente (difuséo intraparticula)
e (iv) adsorcdo do adsorvato na superficie do adsorvente (pelos sitios ativos), podendo
também ocorrer dessorcdo (HO; NG; MCKAY, 2000; TRAN et al., 2017a).

Figura 2.3 - Processo de adsor¢ao

Carvao ativado, biochar, zedlitas, materiais hibridos  Corantes, farmacos, metais pesados, etc.

oy

Adsorvato

Adsorvente

/ sitio de ligacdo ocupado
Monocamada

Sitio de ligagdo vago

Sitio de ligagdo vago

Multicamada

Superficie do adsorvente

Camada
Limite
e Adsorgdo
@
Dessorgao

Fonte: Adaptado de Tran et al. (2017a).
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Figura 2.4 - Etapas do processo de adsor¢ao

1) Transporte pelo volume da solugdo
(rapido)

(varia de lento ou desprezivel)

‘ 2
2) Transporte pela camada limite é 2

3) Difusdo intraparticula

a) Difusdo de
superficie (lento)

b) Difusdo de
poro (lento)

4) Adsorgao
(rapido)

4= Transporte do adsorvato e mecanismo de adsor¢ao

A 4
Fonte: Adaptado de Tran et al. (2017a) e Weber Jr. (1984).

Os adsorvatos permanecem adsorvidos na superficie do adsorvente pela acédo
de interacdes a nivel molecular, que podem ser desde interaces fisicas (mais fracas)
ou quimicas (mais fortes). Quando a adsorcao € propiciada por interacdes de natureza
fisica (como van der Waals, interagbes -1, dipolo-dipolo, ligagbes de hidrogénio e
interacdes eletrostaticas), essa € denominada adsorcdo fisica ou fisissorcdo, ja
quando existe o predominio de intera¢des quimicas (ligacdes covalentes), chama-se
adsorcado quimica ou quimissorcdo, o Quadro 2.3 apresenta algumas distingdes entre
os dois tipos de adsorgéo (RUTHVEN, 1984).

Conceitualmente, uma vez que a fisissor¢ao se deve a interagfes fracas e nao
existe o compartilhamento e a transferéncia de elétrons, o adsorvato e o adsorvente
mantém sua composicdo, sendo necessaria uma menor energia para separa-los (o
calor de adsorc¢éao € baixo), portanto o processo pode ser classificado como reversivel
(ocorrendo a dessorcao). Ja na quimissorgdo, por serem realizadas ligagdes quimicas
entre as moléculas do adsorvato e o adsorvente (com elevadas energias de ativacao),
a forca necessdria para separa-los € muito maior (consequentemente, o calor de
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adsorcao também é alto), desta forma o processo pode néo ser reversivel (PICCIN et
al., 2017; RUTHVEN, 1984).

Quadro 2.3 - Caracteristicas da Fisissor¢do e da Quimissorcao

Caracteristicas

Fisissorcao

Quimissorcao

Interacbes

Especificidade

Calor de adsorgéo

NUmero de camadas

Dissociagéo

Forcas de van der Waals. Sem
transferéncia de elétrons, embora
possa ocorrer a polarizacdo do
adsorvato.

N&ao-especifica.

Baixo calor de adsorcéo (<1,5a 2
vezes o0 calor latente de
evaporacao). AH° de 0,4 a 80
kJ/mol.

Mono ou multicamada.

Sem dissociacdo de espécies
adsorvidas.

Forcas comparaveis as
ligacbes quimicas. Ocorre
transferéncia de elétrons
entre 0 adsorvato e a

superficie do adsorvente.
Especifica.

Alto calor de adsorcéao (>2 a 3
vezes o calor latente de
evaporacao). AH° de 200 a
800 kJ/mol.

Somente monocamada.

Pode haver dissociacdo das
espécies adsorvidas.

Fonte: Adaptado de Bergmann, Machado e Lima (2015) e Ruthven (1984).

Ressalta-se que em condi¢des favoraveis, ambos tipos de adsorcdo podem
ocorrer simultaneamente ou alternadamente (COONEY, 1998; DE GISI et al., 2016).

Uma vez que a adsor¢cdo € um fenbmeno complexo, que possui muitas
variaveis, é importante se fazer uma avaliacdo geral de todo processo, considerando
0S mecanismos e fatores que o regem, para nhdo o caracterizar inequivocadamente e
para promover sua adequada utilizacdo de forma otimizada (BERGMANN;
MACHADO; LIMA, 2015).

2.3.1 Fundamentos do processo de adsorcao

No processo de compreensdo do fenbmeno da adsor¢cdo sado necessarios
estudos de equilibrio (isotermas), cinética e termodinamica, tendo em vista determinar
os fatores que afetam o mesmo, bem como os parametros de capacidade, velocidade,
natureza e mecanismos envolvidos (YANG, 2003).

2.3.1.1 Equilibrio da adsorgéo

O processo de adsor¢ao atinge o equilibrio quando ndo se observa variagcao na
concentracdo da solugcdo em funcdo do tempo. Este comportamento € estudado a
partir das isotermas de adsorgéo, curvas que mostram a relacdo entre a quantidade
de adsorvato que é adsorvida pelo adsorvente (ge) € a concentracao de adsorvato (Ce)

que permanece em solucdo apds o equilibrio ser alcangado numa dada temperatura



51

(DABROWSKI, 2001). A partir da analise da isoterma de adsorcéo € possivel se obter
informacbes sobre as propriedades da superficie do adsorvente, sobre os
mecanismos de adsor¢ao e as interacdes existentes entre o adsorvente e o adsorvato,
além da viabilidade de utilizacdo do adsorvente (LIMA; ADEBAYO; MACHADO,
2015a).

As isotermas sao descritas a partir de modelos matematicos disponiveis na
literatura, sendo que, segundo Lima, Bergmann e Machado (2015) e Azizian e Eris
(2021) o modelo mais utilizado e discutido é o modelo de Isoterma de Lagmuir.

a) Modelo de Langmuir

O modelo de Isoterma de Langmuir (Equacéo 1) (LANGMUIR, 1918), se baseia
nas seguintes suposi¢coes (LIMA, BERGMANN E MACHADO, 2015; RUTHVEN,
1984):

a) os adsorvatos sdo quimicamente adsorvidos em um numero fixo de sitios
bem definidos;

b) uma monocamada do adsorvato é formada sobre a superficie do adsorvente
guando fica saturado;

c) cada sitio pode conter apenas uma espécie de adsorvato;

d) todos os sitios sdo energeticamente equivalentes;

e) nao existem interacdes entre as espécies de adsorvatos.

q — Qmax - KL - Ce
€ 1+ Ky . Cp

(1)

Onde:

ge € quantidade adsorvida de adsorvato por massa de adsorvente no equilibrio
(mg.g?); Qmax € a maxima capacidade de adsor¢do do adsorvente, considerando uma
monocamada de adsorcdo (mg.g?); KL é a constante de equilibrio de Langmuir (L.mg-

1); e Ce € a concentracdo do adsorvato na solucédo no equilibrio (mg.L™?)

b) Modelo de Freundlich

Um outro modelo de isoterma de adsorcéo € o de Freundlich (FREUNDLICH,
1906), que é aplicado a adsorcao de superficies heterogéneas (sitios ativos ndo sao
energeticamente equivalentes). E o primeiro modelo de isoterma de adsorc&o descrito

na literatura e assume que a adsor¢do pode ocorrer através de multiplas camadas
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(multicamada) ao invés de uma Unica camada, e que ocorre interacdo entre as
moléculas adsorvidas (WORCH, 2012).

A isoterma de Freundlich (Equacao 2) € um modelo empirico, descrito por uma
equacao exponencial, que assume que a concentracdo de adsorvato na superficie do
adsorvente aumenta a medida que a concentracdo de adsorvato no meio também
aumenta, de forma infinita (LIMA; ADEBAYO; MACHADO, 2015a).

q, = Kp . C,Y/F @)

Onde:
ge é a quantidade de soluto adsorvido por massa de adsorvente no equilibrio
(mg.gt); Ce é a concentracdo do adsorvato remanescente na solucdo no equilibrio
(mg.L?); Kr é a constante de Freundlich ou coeficiente de adsorcéo relacionado com

a capacidade do adsorvente determinada empiricamente ((mg.g*)(mg.L )" e nF é

0 expoente de Freundlich (adimensional).

c) Modelo de Sips
O modelo de isoterma de Sips (SIPS, 1948) (Equacédo 3) é a combinacdo do

modelo de Langmuir com o de Freundlich.

1
_ Qmax - Ks- Ce /nS
1+ Kg. Co'/ns

de para0 < 1l/ns <1 (3)

Onde:

ge € a quantidade de adsorvato adsorvido por grama de adsorvente no equilibrio
(mg g?); Omax € a capacidade de adsorcdo maxima do adsorvente (mg.g?); Ce € a
concentracdo do adsorvato remanescente na solucdo no equilibrio (mg L1); Ks é a
constante de equilibrio de Sips (mg.L1)"; e ns € o expoente de Sips (adimensional).

E importante observar que quando ns = 1, o0 modelo se iguala a isoterma de
Langmuir (adsorcdo em monocamada), ja em baixas concentracdes de adsorvato este

modelo assume a forma da isoterma de Freundlich (multicamada) (COONEY, 1998).

d) Modelo de Liu

O modelo de isoterma de Liu (LIU et al., 2003), assim como o de Sips, também
corresponde a uma combinacgao dos modelos de isotermas de Langmuir e Freundlich,

no entanto, Liu et al. (2003) descartam a suposi¢cdo de monocamada do modelo de
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Langmuir e a suposicdo de adsorc¢ao infinita que se origina do modelo de Freundlich
(LIMA; ADEBAYO; MACHADO, 2015a).

Ainda, o modelo de Liu (Equacéo 4) prevé que os sitios ativos do adsorvente
nao podem possuir a mesma energia, desta forma, o adsorvente pode apresentar
sitios ativos preferidos para ocupacao pelas moléculas de adsorvato, podendo ocorrer
saturacao destes sitios, ao contrario do modelo de Freundlich (LIMA; ADEBAYO;
MACHADO, 2015a; LIU et al., 2003). Um outro ponto importante é que o modelo de
Liu ndo possui restricbes quanto ao valor do expoente, 0 que aumenta sua aplicagao.

_ Qméx-(Kg- Ce)nl‘
e 1+ (Kg. Co)™L

(4)

Onde:

ge € a quantidade de adsorvato adsorvido por grama de adsorvente no equilibrio
(mg g1); Omax é a capacidade de adsorcdo maxima do adsorvente (mg.g?); Ce é a
concentracdo do adsorvato remanescente na solucéo no equilibrio (mg L?); Kg é a
constante de equilibrio de Liu (mg™.L); e nL é o expoente de Liu (adimensional), que
ao contrario do modelo de Sips, no modelo de Liu pode assumir qualquer valor

positivo.

d) Modelo de Redlich-Peterson

O ultimo modelo de isoterma descrito neste trabalho € o modelo de Redlich-
Peterson (Equacdao 5), que incorpora trés parametros em uma isoterma empirica. Este
modelo combina elementos do modelo de Langmuir e de Freundlich, e 0 mecanismo
de adsor¢cédo é um hibrido e ndo segue adsor¢cdo de monocamada ideal (REDLICH;
PETERSON, 1959; WONG et al., 2003).

qe sendoque 0<g<1 (5)

Onde:

Krp (L.g7") e are (Mg.L™") sdo constantes do modelo de Redlich—Peterson e g
€ 0 expoente de Redlich—Peterson (adimensional), ge € a quantidade de adsorvato
adsorvido por grama de adsorvente no equilibrio (mg g?); e Ce é a concentracéo do
adsorvato remanescente na solucdo no equilibrio (mg L!). Segundo Lima, Adebayo e

Machado (2015), a Equacéo 5 pode ser reduzida para uma isoterma linear no caso de
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baixa cobertura na superficie (g=0) e para a isoterma de Langmuir quando g for igual

aum.

2.3.1.2 Cinética de adsorcéo

Além do estudo do equilibrio, a investigacdo do tempo que decorre para se
estabelecer este equilibrio, bem como da taxa de adsorcéo (velocidade de adsorcéo),
dos parametros e mecanismos de transferéncia de massa preponderantes (Figura
2.4), obtidos a partir do estudo de cinética, também sdo de suma importancia para
compreensao do fendmeno de adsor¢cdo e determinacéo das condigbes Gtimas para
aplicacao pratica do mesmo (BONILLA-PETRICIOLET et al., 2019).

Segundo a literatura, os modelos cinéticos mais utilizados para descrever os
mecanismos envolvidos na adsorgéo podem ser divididos em dois grupos: (i) modelos
de reacao e (ii)) modelos de difusdo (BARAKA, 2015; HAERIFAR; AZIZIAN, 2013; QIU
et al.,, 2009; RUDZINSKI; PLAZINSKI, 2007; RUSSO et al., 2015; TAN; HAMEED,
2017). Qiu et al. (2009) e Russo et al. (2015) apresentam um terceiro grupo, que
abrange os modelos que consideram a difuséo interna e externa, no entanto esta
classificacdo nédo é usual.

Os modelos de reacao (i) sdo baseados na cinética das reacfes quimicas e
assumem que a interacao entre o adsorvato e o0s sitios ativos é a etapa que controla
a taxa geral do processo de adsorcdo, sendo a difusdo desprezivel. E importante
observar que pela adsorcdo ndo ser uma reacdo quimica, e sim, um processo de
transferéncia de massa, a aplicacdo dos modelos reacionais se da de forma adaptada,
sendo considerada uma pseudo-reacdo quimica, assim, na nomenclatura dos
modelos utilizados € incluido o prefixo pseudo (pseudo-primeira ordem e pseudo-
segunda ordem). Dentre os modelos de reacdo, os mais utilizados s&o: Pseudo-
primeira-ordem (Equacéo 11) e Pseudo-segunda-ordem (Equacgéo 13). (RUDZINSKI;
STEELE; ZGRABLICH, 1997; YANG; AL-DURI, 2005).

a) Modelos de reacéo

As equacdes de pseudo-primeira ordem e pseudo-segunda ordem derivam da
equacao de ordem geral (Equacdo 6), que € obtida a partir da aplicacdo da lei da
velocidade para o processo de adsorcéo (LIMA; ADEBAYO; MACHADO, 2015a; LIU;
LIU, 2008; LIU; SHEN, 2008).
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— = kn(ge —aqe)" ©)

Onde:

ge (mg.g™") e qt (mg.g™") sdo as capacidades de adsorcdo no equilibrio e no
instante t, respectivamente; t € o tempo de contato; kn € a constante de velocidade da
adsorcdo; e n € a ordem do processo de adsorcdo e esta relacionado ao niumero
efetivo de sitios disponiveis na superficie do adsorvente, podendo ser um ndmero
inteiro ou racional (LIMA; ADEBAYO; MACHADO, 2015a).

O numero de sitios presentes na superficie do adsorvente e disponiveis para
adsorcdo (6) € dado pela Equacdo 7, que por sua vez, se relaciona com a taxa
(velocidade) da adsorcéo pela Equacao 8 (LIU; LIU, 2008; LIU; SHEN, 2008).

o,=1— Z—‘; (7)

St = —ko," (8)
Sendo que:

k=kn(ge)"™ (9)

Assim, temos que, para o adsorvente puro, 6: = 1 (ou seja, 100% dos sitios
ativos estdo disponiveis para a adsorcdo. Conforme o processo de adsorcao vai
ocorrendo, 6: diminui até que o equilibrio seja alcancado, e o percentual de sitios ativos
se torne constante. Para um adsorvente saturado, 6: = 0 (ndo existem sitios
disponiveis) (LIMA; ADEBAYO; MACHADO, 2015a).

Apbs a separacao das variaveis e integracdo da Equacao 8, considerando que

Btvariade 1 aBetdeOat, obtém-se a Equacéo 10.

0, = [1—k(1—n).t]/0- (10)

Substituindo as Equacdes 7 e 9 na Equacdo 10 temos a equacgdo cinética de
ordem geral (11), que € vélida para n#1, no entanto, se considerarmos n=1 e
deduzirmos a partir da Equacéao 6, conforme descrito, chega-se a Equacao de pseudo-
primeira ordem (Equacao 12) e para n=2, a de Pseudo-segunda ordem (Equacéao 13),
descritas abaixo.

. . de
de = Qe [kn(ge)™ 1. t_(n_1)+1]1/(1—n)

(11)
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Gt = qe - [1 —exp (—k; .1)] (12)

Onde:
ge (mg.g™") e qt (mg.g™") sdo as capacidades de adsorcédo no equilibrio e no
instante t, respectivamente, t € o tempo de contato e k1 é a constante cinética de
pseudo-primeira ordem (mint).
ks, . qe2 .t

Onde:

ge (mg.g™") e gt (mg.g™") sdo as capacidades de adsorcédo no equilibrio e no
instante t, respectivamente, t € o tempo de contato e k2 é a constante cinética de
pseudo-segunda ordem (min1).

Ainda dentro do grupo de modelos de reagédo estdo os modelos empiricos de
Elovich (Equacdo 14) e o modelo cinético fracionario de Avrami (Equacédo 17),
conforme descrito por Bonilla-Petriciolet et al. (2019). O modelo de Elovich geralmente
é utilizado para cinética de quimissorcao e € descrito pela Equacao 13 (ROGINSKY;
ZELDOVICH, 1934; PEERS, 1965; LIMA; ADEBAYO; MACHADO, 2015a).

It = aexp(—qy) (14)

Onde:
a é a taxa inicial da adsorcdo (mg. min't) e B esta relacionado a extensdo da

cobertura da superficie do adsorvente e a energia de ativacdo envolvida na
quimissorc¢éo (g.mg1).
Integrando a Equacéo 14 (para gt variando de 0 a gt e t variando de 0 a t),

obtém-se a Equacéo 15, tendo que to= 1/ a. 3,
G = %ln(t +ty) — %ln(to) (15)

Para t >>to, a Equacdo 14 pode ser rearranjada para uma forma mais simples

(Equacéo 16).

-1 _1
a: = 3In(@p) —5In(t) (16)
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J4 o modelo cinético fracionario de Avrami (Equacdo 17), originalmente
proposto por Lopes et al. (2003), € uma adaptacdo da modelagem cinética de
decomposicao térmica. O modelo foi desenvolvido com o intuito de permitir a
determinacdo de alguns parametros cinéticos da adsorcao, de forma a possibilitar o
entendimento de possiveis mudancas nas taxas de adsor¢do em funcdo da

concentracéo inicial de adsorvato e do tempo de contato.

a=1—exp [(—kuy -]V 17)

Onde:

a € afracdo de adsorcao (quge) no tempo t, kav € a constante cinética de Avrami
(min'!) e n é a ordem fracionaria do processo de adsorcdo que esta associada as
mudancas de ordem de adsor¢cdo de acordo com o tempo de contato entre o

adsorvente e o adsorvato.
Uma vez que a = (quQe), @ Equacédo 16 pode ser reescrita na forma da Equacédo

18.
qr = qe -{1 — exp [(—kyy . £)]™4V} (18)

b) modelos de difusédo

Com relacdo aos modelos de difusdo (ii), estes assumem que a difusao (na
superficie e/ou no poro) possui destaque no controle a velocidade da adsor¢éo, ou
seja, 0s processos de transferéncia de massa que ocorrem na adsor¢cdo Sao
determinantes para a compreensao dos mecanismos de adsorcdo. Os modelos de
difusdo mais utilizados na literatura sdo HDSM (Homogeneous surface diffusion
model), Linear Driving Force (LDF), Webber-Morris e de Boyd (HO; MCKAY, 1998;
HO; NG; MCKAY, 2000).

Tendo em vista os mecanismos de transferéncia de massa que ocorrem no
processo de adsorcao (Figura 2.4), tem-se que, normalmente, sob um regime de
mistura adequado, o transporte do contaminante pela solucdo (1) é um processo
rapido, a difusdo pelo filme (conveccéo pela camada limite) (2) pode ser lenta ou
desprezivel, dependendo do tipo de contaminante, os transportes por difusdo de
superficie e de poro (3a e 3b) séo processos lentos, e a adsorcao (ligacdo entre o
adsorvato e adsorvente) (4) é instantanea (ALBERTI et al., 2012; BONILLA-
PETRICIOLET etal., 2019; HO; NG; MCKAY, 2000; TRAN et al., 2017a). Desta forma,

pode-se inferir que os mecanismos que geralmente controlam a cinética de adsorcao
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sejam a difusdo na camada limite (junto com a adveccao, quando presente) e a difusédo
no interior da particula (difusédo superficial e difusdo de poro), que séo descritos a partir
da lei de difusdo de Fick (Equacao 19) (LIU; LIU, 2008; PLAZINSKI; RUDZINSKI;
PLAZINSKA, 2009).

aC
JL=D35 (19)

Onde:

- JL é a taxa de transferéncia de massa por unidade de area (g.cm?.s?),D é o

ac
coeficiente de difusdo que relaciona a superficie percorrida pelo tempo (cm2.s?) e 35

é o gradiente de concentracdo na diregdo do movimento (g.cm).

Considerando um comportamento linear da variacdo da concentracao, e que a
taxa de transferéncia de massa por unidade é equivalente ao quociente da taxa de
variacdo da massa de adsorvato por unidade de tempo pela area da particula. Para
avaliar a transferéncia de massa na camada limite (difusdo no filme) (Etapa 2 da
Figura 2.4), a partir da aplicacédo da lei de Fick (Equacéo 19), chega-se na equacao
da lei da forca motriz linear (Linear Driving Force - LDF), modelo desenvolvido por
Glueckauf e Coates (1947) e apresentado na Equacéo 20 (COONEY, 1998).

0
= kpay(C—C) (20)

Onde:

0

q , LA ~ -
3t € a taxa de variacdo da concentracdo de adsorvato na fase sélida por

unidade de tempo (g.gt.s); ki € o coeficiente de transferéncia de massa no filme
estagnado (cm.s); ap é a area especifica das particulas de adsorvente por unidade
de volume (cm2.cm3), C é a concentracdo do soluto no liquido longe da superficie
(g.cm™3); Ci é a concentracdo de adsorvato na fase liquida na interface sélido/liquido
(g.cm3).

Quando a difuséo no interior da particula (Etapa 3 da Figura 2.4) é o mecanismo
de transferéncia de massa que limita a velocidade de adsorcéo, os dados cinéticos
podem ser representados pelo modelo de difusdo em um sélido homogéneo (HSDM),
descrito por Crank (1970). De acordo com este modelo, a difusdo de uma molécula
de contaminante ocorre da superficie externa da particula adsorvente até a superficie

do poro e o local de adsorcéo, sendo que a transferéncia de massa interna € apenas
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devido a difusdo na superficie, ou seja, a resisténcia a difusdo do volume do poro &
insignificante (HO; MCKAY, 1998).

Considerando que a molécula de adsorvato se mova para o centro da particula
de adsorvente (esférica e homogénea), o mecanismo de transferéncia de massa pode
ser descrito utilizando-se a primeira Lei de Fick, sendo apresentado conforme a
Equacédo 21 (HO; MCKAY, 1998).

0qr (aZCIr 2 aQr)
at Ds T2 t r or (21)

Sendo:

aq _— ~ .
a_tr a taxa de variacdo da concentracdo de adsorvato na fase solida com o

tempo em uma posicao da particula;

94r

or

da particula;

o gradiente de concentracdo de adsorvato na fase sélida ao longo do raio

Dy o coeficiente de difusividade no sélido adsorvente;

T o raio da particula adsorvente.

Quando gt /ge é inferior a 0,3, o modelo de Crank (Equacdo 21) pode ser

simplificado para a Equacéo 22, conhecida como modelo de Weber e Moris (1963):

qr = kig. Nt+C (22)

Onde:

gt é a quantidade de adsorvato adsorvida (mg.g') em um tempo t (min);

kia € a constante de difusao intraparticula (mg.g*min-5);

C é uma constante relacionada a resisténcia a difusdo devido a espessura da
camada limite (mg g™).

O valor de kia (mg g*min?5) pode ser obtido da inclinagédo e o valor de C da
intersecdo da curva do grafico gt versus t¥2. Os valores de C ddo uma ideia da
espessura da camada limite, isto €, quanto maior for o valor de C maior sera o efeito
da camada limite (SUZUKI, 1990).

Para identificar qual etapa é limitante no processo de adsorcao, ou seja, qual
das etapas prevalece no processo, utiliza-se o modelo cinético de Boyd (BOYD;
ADAMSON; MYERS JR, 1947) (Equacéao 23).

F =1 — 6m%exp (—Bt) (23)
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F=— (24)

Onde:

go € a quantidade de adsorvato em solucédo (mg.g) em um tempo 0;
gt é a quantidade de adsorvato adsorvida (mg.g?) em um tempo t;

F é a fracdo de adsorvato adsorvida em um tempo t;

Bt € uma funcdo matematica de F (cm2.min).
Substituindo a Equacao 24 na 23 temos que:

F>0,85B, = —0,4977 — In(1 — F) (25)
F < 0,858, = —0,4977 — In(1 — F) (26)

A partir das fragdes adsorvidas ao longo do tempo, é obtido o grafico Bt versus
tempo, que pode ser utilizado para identificar qual a etapa limitante do processo de
adsorcdo. Se os dados apresentarem linearidade e passarem pelo ponto de origem
do gréfico, o processo de adsorcédo é controlado pela difusédo intraparticula, senéo,
pela difusédo externa (difuséo no filme) (BOYD; ADAMSON; MYERS JR, 1947).

2.3.1.3 Termodinamica da adsorcéo

Uma vez que o processo de adsorcdo envolve transferéncia de energia, é
importante a avaliacdo dos parametros termodinamicos envolvidos (DAWBROSKI,
2001). Neste sentido, o fluxo de energia entre sistema e vizinhanca pode ser
empregado com critério de espontaneidade do sistema adsortivo, medido pela Energia
livre de Gibs (AG®°, kJ mol?), por meio das Equacdes 27, 28 e 29.

Na Equagéo 27 sdo avaliadas: a variacédo de entalpia (AH®, kJ mol?), que indica
se 0 processo de adsorcao € endotérmico ou exotérmico e a variacao de entropia
(AS°, J mol-1 K1), que fornece informacdes sobre a desordem do sistema. Desta
forma, a Energia de Gibbs indica se a adsor¢cdo envolve fenbmenos espontaneos e
termodinamicamente favoraveis (AG° < 0), nos quais ocorre a liberacdo de energia ou
nao-espontaneos (AG°> 0) onde € necessaria a injecao de energia (LIU; LIU, 2008;
ROUQUEROL et al., 2014).

AG® = AH® — TAS® (27)

AG® = —RT .1n (K,) (28)
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In(k,) = & -2 1 (29)

Onde:

- R é a constante universal dos gases (8,314 J K1 mol?);

- T é a temperatura absoluta (Kelvin);

- Ke representa a constante de equilibrio de adsor¢éo dos modelos de isoterma
e é calculada convertendo os valores de Kg (constante de equilibrio de Liu) ou Ki
(constante de equilibrio de Langmuir), expressos em L.mg™* para as unidades L.mol.
Primeiramente, o valor Kg ou KL é multiplicado por 1000 (mg.g'), e depois multiplicado
pelo peso molecular do adsorvato (g.mol?) e pela concentracdo padrdo do adsorvato
(1 mol.Lt) e dividido pelo coeficiente de atividade do adsorvato (adimensional) (LIMA
et al., 2019; LIMA; HOSSEINI-BANDEGHARAEI; ANASTOPOULOS, 2019).

Segundo Lima, Gomes e Tran (2020) para se evitar erros advindos do ajuste
linear, € importante que a Equagao de van’t Hoff (Equacéo 29) seja descrita em sua

forma nao-linear (Equacéo 30).

ke =ew [5-(5) - 7] (20)

Considerando as equacfes acima, é importante ressaltar que quanto mais
negativo for o valor de AG®, maior sera a forca motriz do processo e adsorcao,
indicando uma maior capacidade de adsorcdo do adsorvente para o adsorvato
avaliado (CHAO et al., 2005; LIMA; ADEBAYO; MACHADO, 2015a). Ainda,
geralmente, o AG® para a fisissor¢cdo € menor do que para quimissor¢ao, uma vez que
a quimissor¢cdo envolve o rompimento e a formacdo de ligacbes quimicas
(DABROWSKI, 2001; RUTHVEN, 2001).

Com relacao a entropia (AS®), tem-se que valores positivos de AS° demonstram
uma alta preferéncia de moléculas de adsorvato na superficie do adsorvente, e,
sugerem possiveis ocorréncias de alteracfes estruturais ou reajustes no complexo de
adsorcdo  adsorvato-adsorvente  (LIMA; ADEBAYO; MACHADO, 2015a;
ROUQUEROL et al., 2014).

Ja com relagéo a entalpia, apesar desta estar associada a energia de ligacao,
isto ndo é suficiente para identificar um processo como adsorgao fisica ou quimica.
Para determinar uma interacdo como de natureza fisica ou quimica, também devemos

levar em consideragéo outros parametros como transferéncia de carga e distancia de
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ligacdo, bem como realizar uma analise detalhada das bandas de energia eletronica
dos sistemas envolvidos (LIMA; ADEBAYO; MACHADO, 2015a; ROUQUEROL et al.,
2014; RUTHVEN, 2001).

2.3.2 Fatores que interferem no processo de adsorcao

Dentre os fatores que influenciam a adsorcdo estdo caracteristicas do
adsorvente (area superficial, tamanho dos poros, volume total de poros, composicao,
estrutura quimica e presenca de grupos funcionais em sua superficie), do adsorvato
(ionizacédo, solubilidade, grupos funcionais em sua constituicdo) e as condi¢cdes do
meio (pH, temperatura, tempo de contato, dosagem do adsorvente, concentracao
inicial do adsorvato) (LIMA; ADEBAYO; MACHADO, 2015b; POURHAKKAK et al.,
2021).

2.3.2.1 Caracteristicas do adsorvente

Um adsorvente com alta capacidade de adsorcdo e boa seletividade é
essencial para a adsorcdo de contaminantes, sendo estas, caracteristicas
determinadas principalmente pelo efeito “de peneira” do adsorvente (gerado pela
combinacdo entre area superficial, volume e didmetro dos poros do adsorvente) e
pelas interacdes entre o adsorvente e o adsorvato (determinadas pelos grupos

funcionais presentes na superficie do adsorvente) (WU et al., 2020).

a) Area superficial especifica

Quando se deseja avaliar se um material tem o potencial de ser utilizado como
material adsorvente, seja para qual aplicacdo, uma das primeiras caracteristicas a
serem avaliadas é a sua area superficial especifica. Isto porque, uma vez que a
adsorcao é um fendémeno de superficie, quando maior a area da superficie disponivel
para a adsorcdo, mais sitios adsorventes estardo disponiveis, e, portanto,
teoricamente, maior serd a capacidade de adsorcdo de um material adsorvente
(WORCH, 2012).

A determinacgéo da area superficial especifica € padronizada pelo método BET
(Brunauer-Emmett-Teller), que consiste na aplicagcdo do modelo de isoterma de BET
(Equacéo 31), que é uma extensao do modelo de Langmuir (1918), para a adsorcao

multicamada de um gas (tipicamente nitrogénio a 77 K), considerando auséncia de



63

interacdo entre as camadas e o calor de adsorcéo idéntico entre elas (BRUNAUER,;
EMMET; TELLET, 1938).

9:[ a(p/po) H 1 ] (31)

1+(a=1)(p/po) I L1-(p/Po)

Sendo que:

- 0 é a fracdo de superficie recoberta;
- p é a pressao parcial do gas;
- po é a pressao de vapor saturado do adsorvato;

- a € uma constante relacionada ao calor de adsorcéo e ao calor de liquefacao
do vapor.

O modelo de Isoterma de BET pode ser escrito em funcdo do volume de gas
adsorvido de forma linearizada (Equacédo 32), onde C é apresentado na Equacéo 33
(THOMMES et al., 2015):

P-4+ (2L (32)

v (p-po)] (V) vmc/ o
Onde:

- v € o volume total de gas adsorvido.

- U, € 0 volume de gas adsorvido na monocamada;
- ¢ é a constante de BET (equacao 27);

- p é a pressdo medida no estado de equilibrio;

- po € a pressao inicial do sistema.

Eq1_E]

C = e RT (33)

Na qual:

- E1 € o calor de adsor¢éo na primeira camada;

- EL € o calor de liguefagdo do gas (adsorvato), igual para as outras camadas
(exceto a primeira);

- R é a constante dos gases;
- T é a temperatura absoluta.
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p

Considerando a Equacéo 32, se for feito o grafico p—op em funcéo de p/po,
v (1— %)
obtém-se uma reta de inclinagdo (C-1)/v,,C , sendo a intersegdo com 0 eixo y

(ordenadas) 1/v,,C. Desta forma, uma vez que os valores de C geralmente sdo muito

superiores a 1, (C-1)/v,,C pode ser aproximado para 1/v,,, podendo assim, calcular

o valor de v,,.

Com o valor do volume da monocamada, v,,, pode-se calcular a area

superficial a partir da Equacao 34 (IUPAC, 2015).

Ui .N.W
Sper = (34)

m.yy

Onde tem-se:

- Sger como a area superficial do adsorvente (m2.g);

- U, € 0 volume de gas adsorvido na monocamada (cm?3);

- N é o nimero de Avogadro (mol?);

- W € a area efetiva ocupada por molécula de adsorvato (padronizada de acordo
com o tipo de adsorvato/gas, por exemplo para o gas nitrogénio (N2) este valor fica
como 1,6 x 102 m2 de area por molécula);

- m é a massa da amostra de adsorvente utilizada (g);

- Uy € 0 volume molar do gas a STP (cm3. mol?).

A partir do ensaio da Isoterma de BET e resolucéo das Equacdes 32, 33 e 34,
pode-se obter o grafico volume adsorvido na monocamada (v,,)/massa de adsorvente
versus a pressao relativa (p/po) e comparar com as recomendacdes da IUPAC (SINGH

et al., 1985; THOMES et al., 2015) para classificagdo das isotermas de fisiossorcao e

melhor entendimento do material poroso avaliado.

b) Volume e tamanho de poros

De um modo geral, 0s poros sdo 0s responsaveis pela area superficial de um
adsorvente, e consequentemente, contribuem assim, para a capacidade de adsorcao.
No entanto, o tamanho do poro € decisivo neste processo, uma vez que, se o poro for

menor do que o adsorvato, a resisténcia a difusao intraparticula pelos poros € alta, o
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gue diminui a capacidade de adsorcdo (DE MENEZES et al., 2012; LIMA; ADEBAYO;
MACHADO, 2015b).

Segundo a IUPAC (International Union of Pure and Applied Chemistry) (SINGH
et al., 1985), os poros podem ser classificados de acordo com a Quadro 2.4, sendo
que adsorventes microporosos possuem maior capacidade de adsorcdo para
pequenas espécies, Como gases e ions inorganicos, e adsorventes mesoporosos para
particulas maiores como corantes e farmacos (DE MENEZES et al., 2012; ZANGO et
al., 2021).

Quadro 2.4 - Classificacdo dos materiais porosos com base no

diametro de poros segundo a IUPAC

Classificagéo Diametro de poros (nm)
Microporoso <2nm
Mesoporoso 2 -50nm
Macroporoso > 50nm

Fonte: IUPAC (1985).

Para a determinacéo da distribuicdo do tamanho dos poros de um adsorvente
geralmente se utiliza o Método de Barret, Joyner e Halenda (1951), conhecido como
BJH, que avalia a isoterma de dessorcdo de um gas (no caso o mais utilizado é o
Nitrogénio, N2, sendo o ensaio realizado apos o ensaio de isoterma BET), assumindo-
se no inicio p/po proximo de 1 (poros preenchidos).

ApoOs a adsorcao, tem-se que 0 maior poro de raio rp1 tem uma camada de
moléculas de nitrogénio adsorvida fisicamente de espessura di. Dentro dessa
espessura estd um capilar interior com raio rk no qual a evaporacao acontece quando
p/po vai sendo reduzida (conforme vai ocorrendo a dessor¢éao). Conforme a pressao
vai baixando (o processo de dessorcdo vai ocorrendo), o volume de gas vai se
dessorvendo da superficie do adsorvente (correspondendo a um volume Vi, mas
também a uma espessura Adl). Assim, para cada decréscimo de pressdo pode-se
entdo relacionar o volume do poro com o diametro e, com varios pontos, obtém-se um
diagrama de volume de poro versus diametro de poro o qual caracteriza a distribuicéo
de tamanhos de poro (BARRET; JOYNER; HALENDA, 1951; THOMMES, 2015).
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O preenchimento de poros do adsorvente por parte do adsorvato € um dos
possiveis mecanismos de adsorcdo de contaminantes em adsorventes porosos e é
avaliado a partir das isotermas BET/BJH antes e ap0s os estudos de dessorcdo
(AMBAYE et al., 2021; PUGA et al., 2022; TRAN et al., 2017Db).

c) Grupos funcionais e interacdes na superficie do adsorvente

Além da area superficial especifica e do diametro e volume de poros, a
capacidade de adsorcdo de um material adsorvente depende fortemente das
interacdes entre a sua superficie (sitios ativos) e as moléculas de adsorvato. Estas
interacbes sdo propiciadas pelos grupos funcionais presentes na superficie do
material adsorvente, no caso de adsorventes carbonosos, 0s principais grupos
funcionais que contribuem com a adsorcdo contém oxigénio, nitrogénio, fosforo e
enxofre (Figura 2.5) (BADSHA et al., 2021).

Dentre os grupos funcionais que contém oxigénio, destacam-se: carboxila (R—
COOH), hidroxila (R—OH), carbonila (C=0) e éter (C—O-C), dos que contém
nitrogénio: amina (R—NH2) e amida (R—-CONH3), contendo foésforo o grupo fosférico é
0 mais encontrado, e com enxofre os grupos tiol (R-SH) e sulfénico (R—SOsH)
(MARSH; RODRIGUEZ-REINOSO, 2006; ROUQUEROL et al., 2014).

A presenca dos grupos funcionais na superficie dos materiais adsorventes
carbonosos resulta em heterogeneidade quimica de superficie principalmente pelas
diferencas na eletronegatividade dos heterodtomos em relacdo aos atomos de
carbono, 0 que impacta nas interagdes responsaveis pela adsorcéo de contaminantes
diversos na superficie dos adsorventes, influenciando nas interacdes eletrostaticas,
intermoleculares (van der Waals e ligacdo de hidrogénio) e hidrofébicas (BOEHM,
1966; 2002; 2008; BRENNAN et al., 2001; LEON; LEON; RADOVIC, 1992).

Varios tipos de grupos funcionais com oxigénio — como acido carboxilico e
anidrido, fenol, lactona, quinona — sdo polares e tornam a superficie do adsorvente
mais hidrofilica e o meio &cido (quando em solucado, pois sdo &cidos de Bronsted-
Lowry, atuam doando H* para o meio e ficam com carga negativa) (Figura 2.6). Ja o
carater basico do adsorvente (apesar de ndo ser muito bem entendido) € atribuido a
presenca de grupos amina, cetona, éter, cromeno e pirano, que perdem elétron(s)
para o meio, ficando carregados positivamente (além das regides ricas em elétrons 1
nas camadas de superficie do adsorvente) (BURG; CAGNIANT, 2008; LOPEZ-
RAMON et al., 1999; MONTES-MORAN et al., 2004).
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Figura 2.5 - Grupos funcionais presentes em materiais adsorventes

LACTONA
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Fonte: BRENNAN et al. (2001).

Desta forma, quanto maior a quantidade de grupos acidos na superficie do
adsorvente, maior sua capacidade de adsorver cations (+), por exemplo, metais,
corantes catidnicos. Ja quanto maior a quantidade de grupos basicos, maior a
capacidade do adsorvente adsorver anions (-), como os corantes aniénicos (BOEHM,
2003; EL-BARGHOUTHI et al., 2007). Uma estimativa dos grupos acidos e basicos
presentes na superficie de um adsorvente € realizada pelo método de titulacdo de
Boehm (BOEHM, 1966) e Boehm modificado (THUE et al., 2020; 2021).

Ao contrario dos adsorventes carbonosos, 0os adsorventes inorganicos mais
comuns (como argilas, zeolitas, silica gel, etc.) sdo formados por silicatos, ou pela
reacao destes, e contém em sua composic¢ao silica (Si), Oxigénio (O), podendo conter
silandis, metais, dependendo do tipo e das reacdes envolvidas em sua formacao.
Desta forma, pela estrutura das moléculas destes adsorventes, sao materiais
hidrofilicos, polares e cuja adsorcédo se da prioritariamente por meio de interacdes
eletrostaticas, forcas polares relativamente fracas e forcas de van der Waals
(BANDURA et al., 2017). Um exemplo é a argila montmorilonita (Figura 2.7), um

aluminosilicato que contém em sua composicdo (além de Aluminio, Silicio e Oxigénio
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gue formam as suas folhas) cations trocaveis presentes em suas galerias (espacos

entre as suas camadas) devido a interacdes intermoleculares (PANDEY, 2017).

Figura 2.6 - Grupos acidos e basicos presentes na superficie dos
adsorventes carbonosos
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Fonte: Adaptado de MONTES-MORAN et al. (2004).

Figura 2.7 - Estrutura da Montmorilonita
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Fonte: Adaptado de Paiva, Morales e Dias (2008).

Assim, de um modo geral, a estrutura quimica do adsorvente (tanto carbonoso,

guanto zedlitas, argilas...), representada em sua superficie pelos grupos funcionais, é
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responsavel por promover interacbes com o adsorvato (interacfes eletrostaticas,
forcas de van der Waals, ligacbes de hidrogénio, interagcdes hidrofobicas,
complexacao, precipitacdo, etc., dependendo do sistema de adsor¢ao especifico), que
irdo afetar tanto a capacidade de adsorcao do adsorvente, quanto a sua seletividade
(WU et al., 2020).

Os adsorventes em sistemas aquosos podem desenvolver cargas de superficie
devido a ionizacéo dos grupos de superficie, dissolucao preferencial de ions, adsorcao
de ions, substituicdo isomorfica etc. Estas cargas superficiais variam de acordo com
o pH da solucdo e contribuem para a ocorréncia de interacbes intermoleculares
(interacdes eletrostaticas e forcas de van der Waals) e até mesmo ligacfes ibnicas
(quando as espécies envolvidas estéo totalmente carregadas) com os contaminantes
de interesse. Além disso, elétrons livres elementos com maior eletronegatividade,
como no caso do Oxigénio e Nitrogénio podem propiciar atagues nucledfilos a cations,
ou no caso de elementos com déficit de elétrons, um ataque eletrofilo a anions
(SOMASUNDARAM, 2004).

Interacdes eletrostaticas envolvem forgas de atragcéo e repulsdo entre espécies
completa ou parcialmente ionizadas e com cargas opostas (com menor magnitude —
entre 30-80 kJ/mol), enquanto as ligacdes idnicas sao geradas a partir de forcas
eletrostaticas de atracdo (com grande magnitude de energia - entre 200 e 400 kJ/mol)
entre um cation e um anion, que permanecem ligados em uma rede cristalina (BAEV,
2012; CHANG; THOMAN-JR, 2014; LIMA et al., 2021; SOMASUNDARAN, 2004).

Como dito anteriormente, quando ocorre a inducdo de cargas em moléculas
presentes na superficie dos adsorventes, podem ocorrer interacbes de menor
magnitude entre o grupo funcional contido na superficie do adsorvente e 0o(S)
adsorvato(s). Sdo as chamadas forgas intermoleculares, que se diferenciam entre
interacdes, segundo Chang e Thoman-Jr (2014) e Lima et al. (2021):

- fon-dipolo (que resultam da atracdo de um ion com uma molécula polar
(devido esta formar um dipolo, considerado dipolo permanente) e possuem magnitude
entre 5 e 60 kJ/mol;

- lon-dipolo-induzido (que sdo geradas a partir da inducdo de um dipolo
momentaneo em um grupo/molécula apolar, que ir4 atrair um ion de carga oposta)

com magnitude entre 0,4 e 4 kJ/mol;
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- Dipolo - dipolo (entre dipolos permanentes, chamadas também de Interacbes
de Keesom, sdo geradas a partir dos dipolos de duas moléculas/grupos polares, que
irdo se atrair) com magnitude entre 0,15 e 15 kJ/mol;

- Dipolo — Dipolo induzido (Interacdes de Debye, que sao geradas a partir da
inducdo de um dipolo transitério em um grupo/molécula apolar, que ira se atrair pelo
dipolo de carga oposta de uma molécula polar) com magnitude entre 0,4 e 4 kJ/mol;

- Dipolo induzido-Dipolo induzido (Interagdes de London ou forga de dispersao
de London, que é uma for¢ca temporaria de atragéo entre duas moléculas apolares que
formaram dipolos momentaneos de cargas opostas), com magnitude entre 4 e 40
kJ/mol.

Importante ressaltar que as intera¢cdes dipolo-dipolo, ion-dipolo e dipolo-dipolo
induzido e dipolo induzido-dipolo induzido sdo conhecidas como Forcas de van der
Waals (CHANG; THOMAN-JR, 2014).

Outro tipo de interacdes sao as interacdes T-1T € n-1T, que ocorrem devido a
deslocalizacdo de elétrons ™ em anéis aromaticos (PEREZ; MARTIN, 2015). As
interagbes -1 se referem a interagBes entre elétrons 1 de anéis aromaticos da
superficie de um adsorvente e orbitais 1 presentes em anéis aromaticos do adsorvato,
onde o orbital T preenchido com elétrons (-) atua como doador e o orbital (1) que
perdeu seus elétrons atua como aceptor (COUGHLIN; EZRA, 1968). Ja interacdes do
tipo n-1r ocorrem entre grupos de oxigénio na superficie do adsorvente (que atuam
como doadores de elétrons) e orbitais 1 de anéis aroméaticos presentes no adsorvato,
gue atuam como aceptores de elétrons (MATTSON et al., 1969).

Entre adsorventes e adsorvatos podem ocorrer, ainda, interacdes hidrofobicas,
que surgem quando se tem grupos lipofilicos (hidrofébicos) apolares que interagem
entre si em um meio aquoso, formando agregados moleculares como uma reacéo a
presenca da agua (IUPAC, 2014). Quando a superficie adsorvente e o adsorvato
possuem caracteristicas hidrofébicas significativas, a interacéo hidrofobica se mostra
como um importante mecanismo de adsorcdo (WU et al., 2020).

A relacéo entre Hidrofobicidade/Hidrofilicidade (HI) de um material adsorvente
é avaliada a partir da comparacédo entre a adsor¢cdo de agua (polar) e de n-heptano
(apolar) por um adsorvente. Ja nos adsorvatos, a Hidrofobicidade/Hidrofilicidade é
medida a partir do Coeficiente de particdo de octanol e agua (kow), que mede a

afinidade da molécula pela fase apolar (octanol) e pela fase polar (dgua). Quanto
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maior o valor da relacao HI mais hidrofébico é o adsorvente, ao contrario, quanto maior
o valor de kow, mais hidrofobico o adsorvato (WEIDEMANN et al., 2018).

Outro tipo de interacdo intermolecular é a ligacdo de hidrogénio, que ocorre
entre o Hidrogénio (H) presente nos grupos funcionais do adsorvato e do adsorvente
com elementos mais eletronegativos que ele, como O, N e halogénios, constituintes
de grupos funcionais (AHMED; JUNG, 2017). As ligacbes de hidrogénio sao
classificadas de acordo com a magnitude da energia de ligacdo em forte (entre 63 e
168 kJ/mol), média (entre 17 e 63 kJ/mol) ou fraca (<17 kJ/mol) (DINGLEY; CORDIER,;
GRZESIEK, 2001).

Por fim, o ultimo tipo de interacdo molecular citada neste trabalho é a ligacéo
de halogénio, que ocorre quando ha evidéncia de uma interacé@o atrativa entre uma
regido eletrofilica associada a um atomo de halogénio (presente no adsorvato) e uma

regido nucleofilica no adsorvente, ou vice-versa (DESIRAJU et al., 2013).
2.3.2.2 Caracteristicas do adsorvato

As caracteristicas do adsorvato também influenciam na adsor¢do, desde o
tamanho da molécula do adsorvato, até sua estrutura quimica e grupos funcionais
presentes (conforme discutido no item sobre as caracteristicas do adsorvente), e as
propriedades envolvidas, como polaridade, solubilidade, ionizacdo todas estas sao
importantes na escolha do adsorvente, no entendimento dos mecanismos envolvidos
e na obtencédo de uma maior eficiéncia no processo (BERNAL; GIRALDO; MORENO-
PIRAJAN, 2018).

2.3.2.3 Caracteristicas do meio
a) Concentracéo inicial do adsorvato

A concentracéo inicial (Co) € um parametro importante que fornece informacgdes
sobre a capacidade do adsorvente usando uma quantidade fixa do adsorvente.
Normalmente, o aumento da concentragao inicial de adsorvato leva a um aumento na
quantidade adsorvida, até que os sitios de adsor¢édo na superficie adsorvente sejam
saturados (LIMA; ADEBAYO; MACHADO, 2015b). Neste sentido, a concentracéo
inicial de soluto atua como uma forgca motriz para 0 processo de adsorcgao,
favorecendo os processos de difuséo e transferéncia de massa da solu¢ao (com maior
guantidade de adsorvato) para a superficie livre do adsorvente (AL-GHOUTI; AL-
ABSI, 2020).
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b) pH inicial da solucéo do adsorvato

Um dos fatores mais influentes nos estudos de adsor¢éo é o pH da solucéo de
adsorvato, pois afeta a solubilidade e dissociacdo dos contaminantes, a carga
superficial do adsorvente, a atividade dos grupos funcionais presentes na superficie
do adsorvente, a competicdo de ions presentes em solucdo com relacéo a adsorcao,
além de diversas outras propriedades do adsorvente e adsorvato, influenciando no
mecanismo de adsorcdo (RAPO; TONK, 2021).

A determinacdo do pKa dos adsorvatos permite inferir as espécies
predominantes de acordo com o pH da solucédo (se o adsorvato esta protonado), o
gue, junto com o conhecimento da variacdo da carga na superficie do adsorvente com
relacdo ao pH (determinada por meio da analise do pH no ponto de carga zero -
pHpcz), indica qual a faixa ideal de pH para favorecer a adsor¢céo, bem como, auxiliar
no entendimento dos mecanismos envolvidos (WAGNER et al., 2021).

Quando o pH na solucdo € menor do que pHpcz do adsorvente, a carga na
superficie do adsorvente é positiva, favorecendo a adsorcédo de espécies anidnicas.
Para valores de pH maiores que o pHrcz, a carga na superficie do adsorvente €
negativa, favorecendo a adsorcao de espécies cationicas (MISHRA; AROCKIADOSS;
RAMAPRABHU, 2010).

c) Temperatura

A variagdo da temperatura exerce grande influéncia na velocidade dos
processos de adsorcao e na capacidade de adsorcdo de um adsorvente, sendo desta
forma, um parametro de grande importancia (LIMA; ADEBAYO; MACHADO, 2015b).
Maiores temperaturas ocasionam uma maior energia cinética e uma diminuicdo na
viscosidade da solugédo, consequentemente, tem-se uma maior mobilidade das
espécies do adsorvato, o que contribui para aumentar a taxa de difusdo das moléculas
do adsorvato na camada limite externa da particula adsorvente, na superficie e no
poro, provocando assim, um aumento na taxa de difusédo intraparticula (AMBAYE et
al., 2021; KIRAN et al., 2009; YANG, 2003).

No processo de adsorcéo, o efeito da temperatura no sistema é refletido na
constante de velocidade de adsorcao, tal qual descrito pela Equagao de Arrhenius
(Equacéo 35), que relaciona a constante de velocidade a uma dada temperatura de
forma linear (LIMA; ADEBAYO; MACHADO, 2015b).
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In(k) = In(A) — 22 (35)

RT

Onde:

k representa a constante de velocidade da reacao, A a constante de Arrhenius,
Ea a energia de ativacdo de Arrhenius (KJ.mol') do processo de adsorcdo, T é a
temperatura absoluta (Kelvin) e R a constante universal dos gases 8,134 J.mol1.K.

Ainda, a partir do gréfico In k versus 1/T, obtém-se o coeficiente angular da reta,
que é equivalente a -Ea/R, possibilitando assim, a determinacdo da Energia de
ativacado da adsorcao (LIMA; ADEBAYO; MACHADO, 2015b).

d) Dosagem do adsorvente

A dosagem de adsorvente utilizada em estudos de adsorgcédo presentes na
literatura variade 1,0 2 30,0 g L™ (LIMA; ADEBAYO; MACHADO, 2015b). Para carvao
ativado, a ASTM 3860 (ASTM, 2020) traz uma faixa de 0,002 a 100 g.L™. N&o obstante
esta variacdo, € importante se atentar que a dosagem de adsorvente deve sempre
considerar uma quantidade 6tima, para ndo se dar um desperdicio de material. E,
porque, apesar do aumento da dosagem do adsorvente promover um incremento no
percentual de remocéo do adsorvato (pela maior disponibilidade de sitios ativos de
adsorcdao), isto acontece até um certo limite, uma vez que a capacidade de adsorcao
(que leva em consideracdo a massa de adsorvente) fica reduzida (NURADIBAH,;
CHIN; ANWARUDDIN, 2014).

e) Agitacao

Segundo Lima, Adebayo e Machado (2015), um adsorvente deve interagir
adequadamente com um determinado adsorvato para que seja possibilitada a
aproximacéao das moléculas do adsorvato com sua superficie para ocupacao de seus
sitios ativos. Na literatura, a agitacdo encontrada para os estudos de adsorcdo se
encontra numa faixa de 100 a 200 rpm, sendo que a maioria dos estudos utiliza um
valor entre 120 e 150 rpm (LEITE et al., 2017a; 2017b; 2018; DOS REIS, 2016; DOS
REIS et al., 2016; 2018; THUE et al., 2016).

f) Tempo de contato

O tempo de contato nos estudos de adsorcdo deve ser avaliado de forma
criteriosa, uma vez que influencia no alcance do equilibrio de adsor¢céo. No estudo de

cinética de adsorcéo, € possivel se determinar o tempo de contato minimo necessario
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para se atingir o equilibrio, no entanto, € importante observar que quanto maior a
concentracdo utilizada de adsorvato, mais tempo sera demandado para que o
equilibrio se estabeleca (LIMA; ADEBAYOL; MACHADO, 2015b).

2.4 ADSORVENTES HIBRIDOS E COMPOSITOS

Dentre os adsorventes existentes, o carvao ativado é o mais utilizado no
tratamento de agua e de esgoto, principalmente devido a sua grande area superficial,
gue contribui para que ele tenha elevadas capacidades de adsor¢éo, abrangendo um
amplo espectro de poluentes (WONG et al., 2018).

No entanto, o custo de producado do carvao ativado ainda é elevado no mundo,
0 que, aliado ao fato da quantidade disponivel comercialmente deste material ainda
ser insuficiente frente a demanda de uso nas ETAs e ETESs, contribui para altos custos
de venda deste material, inviabilizando sua ampla utilizacdo no tratamento de agua e
esgoto (SONI; BHARDWAJ; SHUKLA, 2020).

No Brasil, este fato tem sido discutido com preocupacdo, uma vez que
producgéo brasileira de carvéo ativado e de materiais adsorventes de alta eficiéncia se
mostra insuficiente frente as reais necessidades do pais, ocorrendo a necessidade de
se importar este produto devido a grande demanda interna, o que gera custos
excessivos para o pais (INT, 2017). Os principais consumidores de adsorventes, no
Brasil, sdo as empresas de abastecimento de agua potavel, empresas de farmacos,
transporte de gases, dentre outras, com iniUmeras formas de utilizagdo (INT, 2017).
Somente no ano de 2013 as importagbes chegaram a atingir aproximadamente 23,2
milhdes de ddlares, sendo 7,5 mil toneladas, mostrando déficit na balanca comercial
brasileira (MDIC, 2014).

Neste ponto, tem sido visto um potencial de utilizacdo dos residuos e materiais
adsorventes de baixo custo como matérias-primas para a obtencdo de adsorventes
alternativos, primeiro porque, no caso dos residuos, esta utilizacdo possibilita uma
alternativa de valorizacdo e desvio dos aterros sanitarios, e segundo, porque a
producdo de materiais adsorventes alternativos promove a diversificacdo do mercado,
a reducao de custos do tratamento de agua e esgoto, além de ser possivel ainda,
possibilitar a remocdo eficiente de contaminantes que até entdo ndo sao
monitorados/avaliados nas ETAs e ETEs por falta de instalagbes de tratamento
avancado (KIM et al., 2022).
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Desta forma, Gusain, Kumar e Ray (2020) resumem que a sintese de novos
adsorventes € essencial para garantir o adequado tratamento de agua potavel e de
efluentes, para se atingir altos padroes de qualidade no tratamento, e garantir a
sustentabilidade do processo.

Dentre os materiais adsorventes alternativos aos adsorventes convencionais
(adsorventes utilizados comercialmente, como carvao ativado, silica gel, resinas
organicas poliméricas), estdo os materiais hibridos e compdsitos obtidos a partir de
residuos e de materiais de baixo custo. Esses materiais tém sido pesquisados e
desenvolvidos com o objetivo de melhorar as propriedades dos adsorventes
convencionais, principalmente a estabilidade, a durabilidade, caracteristicas de
hidrofobicidade e a capacidade de adsorcéo/remocéo de poluentes, além de reduzir o
impacto ambiental gerado na producao dos adsorventes convencionais (RIGOLETTO
et al., 2022).

Materiais hibridos séo definidos como resultado de uma mistura intrinseca de
componentes inorganicos, organicos ou organicos-inorganicos, que se
interrelacionam em uma escala inferior a 1 ym (IUPAC, 2007). Segundo Sanchez et
al. (2005) e Szeluga, Kumanek e Trzebicka (2015) para um material ser considerado
hibrido, devem ser identificadas interacdes entre orbitais recém-formadas (entre seus
precursores), representando uma mistura a nivel nanométrico ou molecular, o que
torna o material homogéneo numa escala nanométrica, e leva o material a exibir
propriedades que nao sédo necessariamente encontradas nos materiais precursores.

JA os materiais compositos, sdo considerados fruto de uma mistura de
materiais que forma varios dominios de fase (ndo-gasosos), dos quais pelo menos
uma fase € continua (matriz), na qual as outras fases se encontram dispersas (numa
escala micron) (IUPAC, 2007). Ainda, os materiais compdsitos exibem uma proporcao
significativa das propriedades das fases que o constituem, de tal modo que é obtida
uma melhor combinacéo de propriedades (CALLISTER, 2021).

Normalmente, quando se tem a funcionalizagdo de materiais adsorventes, sao
obtidos materiais compadsitos, uma vez que nao se consegue facilmente obter uma
mistura efetiva a nivel nanométrico ou molecular. Como exemplos de materiais
compositos podem ser citados: polimeros reforgados com fibra de vidro (RIGOLETTO
et al., 2022).”

Apesar de existirem discrepancias na literatura com relagéo a classificagao de

materiais hibridos e compasitos, neste trabalho, a classificacdo adotada foi a proposta
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por Kickelbick (2006) e Rejab et al. (2020), considerando trés classes de materiais
hibridos/compdsitos, nas quais:

- Classe I: materiais que apresentam interacées fracas entre os dois
precursores, como interacdes de van der Waals, ligacéo de hidrogénio ou interacbes
eletrostaticas, sendo considerados “materiais compdésitos”;

- Classe Il: materiais nos quais 0s precursores estao conectados por ligactes
quimicas, havendo interacé@o a nivel nanométrico/molecular “materiais hibridos”;

- Classe Ill: materiais nos quais 0s precursores estao conectados por interacdes
fracas e ligacGes quimicas “materiais semi-hibridos”.

Conhecendo as definicbes acima € possivel se inferir que a grande vantagem
do uso de materiais hibridos e compdsitos € a possibilidade de se combinar as
propriedades exibidas por seus precursores, podendo-se criar materiais
multifuncionais, aliando resisténcia quimica, mecanica e térmica a porosidade e
caracteristicas de interacdo relacionadas aos grupos funcionais Ainda, no caso dos
materiais hibridos, novas propriedades podem ser obtidas, o que aumenta as
possibilidades de utilizagéo destes materiais (KICKELBICK, 2006).

Basicamente existem duas abordagens para a producao de materiais hibridos
(REJAB et al., 2020):

- Formacado de Blocos de construcdo que reagem uns com 0S outros para
formar um material hibrido final (sendo que os precursores mantém sua integridade
original, ou seja, podem ser encontrados ao menos parcialmente no material hibrido
formado);

- Transformac&o quimica dos precursores utilizados que leva a formacéo de um
material hibrido que pode apresentar propriedades semelhantes aos materiais
precursores, ou nao.

Dentro destas abordagens, existem alguns métodos reconhecidos
cientificamente para producdo dos materiais hibridos, sendo que o método sol-gel é o
mais consolidado (KICKELBICK, 2006).

2.4.1 Processo sol-gel

Uma vez que muitos materiais hibridos envolvem precursores organicos, o
processo aplicado para obtencdo destes materiais ndo deve ser realizado em
temperaturas elevadas, que caracterizam a obtencdo de muitos materiais solidos
inorganicos (KICKELBICK, 2006; REJAB et al., 20020). Segundo Kickelbick (2006),
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uma alternativa que vem sendo aplicada em muitos trabalhos que utilizam pelo menos
um precursor do tipo orgéanico, ou organico-inorganico para producdo de materiais
hibridos é o processo sol-gel, que inclusive foi utilizado neste trabalho.

Para Brinker e Scherrer (1990), o sol-gel é um processo quimico utilizado para
sintese de um sol, que € uma suspenséo coloidal (dimenséo entre 1 e 1000 nm) de
particulas soélidas em um liquido (solucéo coloidal), com posterior formacao de uma
nova fase, gel, constituida por uma estrutura tridimensional de particulas, pelo
estabelecimento de ligacdes entre as particulas precursoras, ou espécies moleculares
que leva a formacdo de uma rede sodlida tridimensional, macroscopicamente
observavel. Dentre as vantagens do processo esta a sua flexibilidade e versatilidade,
uma vez que permite diversas variacdes no meio, o que possibilita a manipulagéo de
acordo com as caracteristicas desejadas (BRINKER; SCHERRER, 1990; SINGH et
al., 2008).

Os precursores mais utilizados no processo sol-gel com finalidade de aplicacao
em adsorcdo sdo os alcoxidos de silicio (alcoxisilanos) e os siloxanos (BRINKER;
SCHERRER, 1990; JOSE; PRADO, 2005). Segundo Airoldi e Farias (2004), os
alcoxidos de silicio podem ser diferenciados em tetraortoalcoxissilanos, com formula
geral Si(OR)a e organoalcoxissilanos, que podem ser R'Si(OR)s ou
diorganodialcoxissilanos R’2Si(OR)2. Como exemplos de organoalcoxissilanos podem
ser citados o APTES ((3-Aminopropyl)triethoxysilane) e TMSPDETA (N-(3-
Trimethoxysilylpropyl)Diethylenetriamine), como tetraortoalcoxissilano, o TEOS
(Tetraethilortosilicate) e como siloxano o (Methylpolysiloxane) (Figuras 2.8, 2.9, 2.10
e 2.11).

Figura 2.8 - Estrutura quimica do APTES Figura 2.9 - Estrutura quimica do
TMSPDETA
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Figura 2.10 - Estrutura quimica do TEOS Figura 2.11 - Estrutura quimica do MK
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Fonte: NIH (2021).

Basicamente, na formacdo de materiais hibridos, o processo sol-gel classico
envolve reacdes de Hidrolise e Condensacdo dos alcoxissilanos, que podem ser
descritas de forma simplificada pelas Equacdes 36, 37 e 38 (BRINKER; SCHERRER,
1990; BENVENUTTI et al., 2009):

Si(OR)4 + H20 — (RO)sSi-OH + ROH (36)
=SiOH + OHSiz — =Si-0-Siz + H20 (37)
=SiOH + RO-Siz — =Si-0-Si= + ROH (38)

As Equacdes 36, 37 e 38 se referem, respectivamente, a Hidrdlise, a Condensacéao
em meio acido e a Condensacdo em meio basico. Suascaracteristicas de porosidade
foram citadas acima (BENVENUTTI et al., 2009).

Segundo Benvenutti et al. (2009), o processo de gelificacdo, mostrado nas
Equacoes 36, 37 e 38, representa a formacéao de silica pura, onde se utiliza apenas o
componente inorganico do precursor (no caso 0 componente inorganico do
tetraortoalcoxissilano). Na preparacédo de materiais hibridos a base de organossilanos
e outros precursores de silica com uma matriz organica complexa (como no caso dos
materiais com lignocelulose), o processo pode ser adaptado de acordo com o tipo de
precursor envolvidos (SINGH et al., 2008).

Apés o processo de gelificacdo, se da o processo de secagem em baixa
temperatura, para remoc¢do do solvente e conversdo do gel umido em xerogel
(secagem em pressao ambiente) ou aerogel (secagem acima de uma pressao critica
e a uma temperatura critica) (TUYSUZ; SCHUTH, 2012).

No caso da funcionalizacdo de materiais lignocelulésicos e argilas, que
possuem grupos funcionais contendo hidroxila (OH"), com alcoxissilanos, diversos

estudos utilizam o método sol-gel de forma modificada (OUBAHA, 2019), aplicando o
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etanol como solvente (para dispersar as particulas de alcoxissilanos e/ou
polissiloxanos) e o Hidroxido de amonio (NH4OH) como catalisador (e para promover
uma hidrolise rapida) a um pH entre 10 e 11, temperatura entre 70 e 80°C, por tempos
de no minimo 6h (CARIJO et al., 2019; LEITE et al. 2017b; DOS REIS et al., 2016;
2018; WAMBA et al., 2017). Nestes estudos, € relatada a ocorréncia da condensacéo
de moléculas dos alcoxissilanos ou siloxanos (ap6s hidrolise) com a matriz utilizada
por meio de ligagbes de hidrogénio e covalentes.

Para Benvenutti et al. (2009), José e Prado (2005), efetivamente, pode ndo
ocorrer a condensacao dos alcoxissilanos ou siloxanos utilizados (quando os mesmos
nao sdo polimerizaveis), tendo-se apenas a interacdo destes com a matriz utilizada
por meio de forgas de van der Waals ou ligagdes de hidrogénio (a, Figura 2.12), assim,
é formada os Hibridos de Classe |, ou compésitos, conforme a classificacao discutida
acima. Ja quando sdo utilizados alcoxisilanos e siloxanos polimerizaveis, séo
possiveis ligacdes quimicas a nivel molecular entre os precursores, representando 0s
Hibridos Classe Il (b, Figura 2.12), se diferenciando dos Hibridos Classe 1l pelo grau

de formacéo das ligagoes.

Figura 2.12 - Representacdo de classes de materiais hibridos/compadsitos
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Fonte: BEVENUTTI et al. (2009).

Ainda, de acordo com Bevenutti et al. (2009), os hibridos de classe Il e 11l podem
apresentar distincdes em relagdo aos pontos de polimerizacdo, podendo esta ser
realizada em apenas um ponto, gerando hibridos com o componente organico preso
a matriz inorganica na forma pendente (a, Figura 2.13), ou em varios pontos, com o
componente organico preso a rede inorganica formando pontes, conforme

representado na Figura 2.13, b.



80

Figura 2.13 - Materiais Hibridos Classe Il
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Fonte: BEVENUTTI et al. (2009).

2.4.2 Consideracdes sobre adsorventes modificados com APTES, MK e
TMSPDETA

Materiais hibridos e compdsitos adsorventes de APTES, TMSPDETA e MK com
o foco na remocédo de farmacos e corantes ja foram produzidos a partir de diferentes
precursores, utilizando o processo sol-gel, conforme discutido a seguir tendo-se

diferencas importantes com relacdo aos mecanismos de adsorcéao.

2.4.2.1 Adsorventes modificados com APTES

O APTES (3-Aminopropilsilano) é utilizado para producdo de adsorventes
hibridos e compdsitos com o foco principal na insercédo de grupos amina na superficie
do adsorvente, que possuem carater catibnico. Desta forma, estes grupos atuam
como sitios para interagcdes com adsorvatos que tenham caracteristicas anibnicas,
sendo possivel também a atuacdo do Nitrogénio presente no grupo amina como
nucleodfilo para adsorcéo de cations (WAMBA et al., 2018).

Na literatura, tem-se registro da producdo de materiais hibridos e compaésitos
de diferentes tipos com a funcionaliza¢do do APTES, como residuos de construcdo e
demolicdo (CAICEDO et al., 2020), residuo de lodo da industria de papel (SILVA et
al., 2019), residuo de palha de milho (CARIJO et al., 2019), residuo de casca de arroz
(USGODAARACHCHI et al., 2021) e outros materiais, como argila montmorilonita
(THUE et al., 2019), pozolana (WAMBA et al., 2017; 2019), quitosana (LIMA et al.,
2019; MAHMOUDIAN et al., 2020), silica (KOLLARAHITHLU; BALAKRISHNAN,
2021), lignina (AN et al., 2020) e tanino (LEITE et al., 2017b), utilizados para remocé&o
de diferentes contaminantes, inclusive farmacos e corantes.

As capacidades de remocédo obtidas para farmacos, dentre eles, penicilina,

ciprofloxacina, paracetamol, ibuprofeno e estreptomicina, segundo os trabalhos
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citados, variam de 49 a 366 mg.g* (CAICEDO et al.,, 2020; KOLLARAHITHLU,;
BALAKRISHNAN, 2021; MAHMOUDIAN et al., 2020). Ja para corantes, dentre eles,
Amarelo Direto 11, Vermelho Acido 1, Vermelho Congo, Vermelho Reativo 141, Preto
Reativo 5, Verde Acido 25 e Azul de Metileno, as capacidades de adsorgéo obtidas
variam de 15,65 a 418,3 (AN et al., 2020; CARIJO et al., 2019; LEITE et al., 2017b;
LIMA et al., 2019; THUE et al., 2018; USGODAARACHCHI et al., 2021; WAMBA et
al., 2017).

Dentre os valores de capacidade de adsorcéo citados, o melhor desempenho
foi obtido para o adsorvente hibrido de tanino e APTES, com 418,3 mg.g* para a
adsorcdo do corante Vermelho Acido (LEITE et al., 2017b). Segundo os autores, a
adsorcao foi facilitada pelo pH da solucao (pH 2), uma vez que o corante € anibnico,
e 0S mecanismos preponderantes para a adsorcdo foram a interacdo eletrostatica
entre o grupo amina presente no APTES e o adsorvato, além da ligacdo de hidrogénio.

Para os farmacos, o melhor desempenho foi verificado na adsorcdo do
antibiotico penicilina pelo hibrido Quitosana + Glutaraldeido + APTES, que apresentou
uma capacidade de adsor¢éo de 366 mg.gt, devido aos mecanismos de interacéo Tr-
11, ligacdo de hidrogénio e interacéo eletrostatica (MAHMOUDIAN et al., 2020).

O uso do APTES para producdo de materiais hibridos com residuos de
serragem de Ayous (Triplochiton scleroxylon) ainda néo foi avaliado, bem como o de
serragem in natura, sendo uma alternativa para valorizacdo destes residuos e um

potencial adsorvente para remoc¢ao de corantes e farmacos.

2.4.2.2 Adsorventes modificados com MK

Segundo Glosz, Stolarczyk e Jorosz (2020), os polissiloxanos apresentam um
grande potencial para utilizacdo em materiais hibridos/compésitos, apesar de pouco
explorado, pelas vantagens oferecidas em relagdo a estabilidade mecéanica e térmica,
a facilidade de modificacdo e funcionalizacdo e propriedades relacionadas a
hidrofobicidade, que contribuem para a capacidade de adsor¢cdo de contaminantes
organicos (PRENZEL; WILHELM; REZWAN, 2014a; PRENZEL et al., 2014b; DOS
REIS, 2016; DOS REIS et al., 2016; 2018).

Dentre os polissiloxanos, o Polidimetilsiloxano (PDMS) vem sendo estudado
para aplicacdo de processos de adsor¢cdo que envolvem interacbes hidrofobicas,
como apresentado por Park et al. (2014), que avaliaram a producdo de um material
composito de silica e PDMS para a concentragao de analitos na cromatografia gasosa
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hidrofébica em coluna. Uma outra aplicacdo do PDMS foi realizada por Fortuna et al.
(2018), que avaliaram o desempenho de materiais hibridos de carvao ativado (por
ultrassom), modificado com grupos carboxila e com Aminopropil-polidimetilsiloxano
(AP-PDMS) na adsorcao de ions de Césio presentes em residuos nucleares. Como
resultado, os autores verificaram que a modificacdo com o siloxano levou a um
aumento de poros, o que, somado a presenca de nucleodfilos no grupo amina (N) e
carboxila (O), possibilitou uma capacidade de adsorcéo de 48,1 mg.g™.

Até o presente momento, somente dos Reis et al. (2016) utilizaram o
Metilpolissiloxano (MK) para o desenvolvimento de materiais compdsitos com o foco
na remocao de contaminantes, e apenas para farmacos, 0 comportamento para a
adsorcdo de fendis, corantes e outros contaminantes nao foi estudado. Os autores
avaliaram a adsorcdo dos farmacos Diclofenaco e Nimesulida em materiais
compositos de lodo de esgoto e polissiloxanos, sendo estes o Silres® MK (metil-
polissiloxano) e o Silres® H44 (metil-fenil-polissiloxano) (Figura 2.14), ambos
produzidos pela Wacker (WACKER, 2019, 2021).

Os materiais compésitos foram produzidos utilizando-se o método sol-gel
(hidrélise/policondensacédo), com posterior pirdlise (500 ou 600°C). A melhor
capacidade de adsorcao foi verificada para a mistura entre MK e o lodo de esgoto
(2:1), obtendo-se um valor de 27,18 (mg.g™) para o diclofenaco e de 14,55 (mg.g™)
para a nimesulida (DOS REIS et al., 2016). O mecanismo de adsorgéo preponderante
sugerido pelos autores foram interacdes n-1r entre elétrons 1 presentes nos anéis
aromaticos dos farmacos avaliados e grupos de oxigénio presentes na superficie do

adsorvente (que atuam como doadores de elétrons) (DOS REIS et al., 2016).

Figura 2.14 - Estruturas quimicas do MK e do H44
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Fonte: dos Reis et al. (2018) e Wacker (2019; 2021).
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Desta forma, existe o potencial de aplicacdo de hibridos de MK e materiais
lignoceluldsicos na producéo de adsorventes compésitos para remocao de farmacos
em aguas, e ressalta-se que esta abordagem (material lignocelulésico com o MK)

ainda nao foi encontrada na literatura.

2.4.2.3 Adsorventes modificados com TMSPDETA

Assim como na funcionalizacdo com o APTES, o TMSPDETA, por possuir grupos
amina em sua estrutura (Figura 2.9), tem sido investigado na producao de adsorventes
hibridos e compdésitos com o foco na adicdo do grupo amina, que possui
caracteristicas reativas pelos elétrons livres presentes no Nitrogénio (N) (WAMBA et
al., 2018), sendo amplamente pesquisada sua utilizacdo para a complexacdo de
metais (DOBRZYNSKA, 2021).

Alguns trabalhos realizados nesta linha desenvolveram adsorventes hibridos e
compdésitos a partir de silica mesoporosa (DUFIL et al., 2019; IDRIS, 2015; KIM et al.,
2018; MOHD et al., 2021; SANZ-PEREZ et al. 2019; 2020; WATABE; YOGO, 2013),
MFOs (redes metal-organicas) (SUHAIMI et al., 2019) e nanotubos de haloisita (DAS
et al., 2016).

Estes estudos citados avaliaram principalmente a remocéo de metais pesados em
agua, como cadmio, chumbo, cobre, cromo, zinco dentre outros (BARCZAK et al.,
2015; KIM et al., 2018), com capacidades de remocao que variam de 31 a 330,88
mg.g! e para remocéo de CO2 (DAS et al., 2016; MOHD et al., 2021; SANZ-PEREZ
et al. 2019; 2020; WATABE; YOGO, 2013), variando de 0,1 a 6 mmol.g*. No entanto,
existe a possibilidade de utilizacdo do TMSPDETA para funcionalizacdo de
adsorventes como carvao ativado, zeolitas e argilas, de forma a propiciar maiores
capacidades de remocao de outros contaminantes como corantes catibnicos e

anibénicos (como é proposto neste trabalho).
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3 METODOLOGIA

A tese de doutorado foi baseada no desenvolvimento de materiais adsorventes
hibridos/compdésitos (materiais alternativos) com o foco na remocao de farmacos e
corantes sintéticos de aguas. Para tal, durante a pesquisa, foram investigados alguns
materiais tendo como base as caracteristicas apresentadas pelos mesmos e estudos
prévios desenvolvidos no Laboratério de Tecnologia Ambiental e Analitica
(LATAMA/IQ/UFRGS). Os materiais investigados sdo mostrados no Quadro 3.1. A
escolha destes materiais se baseou em buscas em literatura especializada sobre o
tema, devido a identificacdo de lacunas no estudo da interacédo entre um alcoxissilano
com radical amina e uma biomassa in natura (serragem de ayous e APTES), de uma
biomassa lignoceluldsica e um polissiloxano (biochar de caroco de abacate e MK) e
de uma argila in natura (precursor inorganico) e um alcoxissilano com radicais amina

(TMSPDETA), conforme mostrado na revisao de literatura.

Quadro 3.1 - Materiais hibridos/compdsitos avaliados

Adsorvente
Precursores

Hibrido/compdsito
M1 M2 produzido (g:9)

_ : _ AW@APTES-0,25 (1:0,25)
(3-Aminopropyl)triethoxysilane

Serragem de Ayous AW@APTES-0,5 (1:0,5)
/ (APTES)
(Triplochiton AW@APTES-1 (1:1)
CAS: 919-30-2
scleroxylon) AW@APTES-1,5 (1:1,5)

(98%, Sigma-Aldrich)

AW@APTES-2 (1:2)

Biochar de caroco de
abacate (Persea Methylpolysiloxane (MK) ASAC1@MK1 (1:0,5)
americana) (ASAC1) (SILRES® MK, Wacker) ASAC1@MK?2 (1:0,5)

(LEITE et al., 2017a)

N-3-(Trimethoxysilyl)propyl
diethylenetriamine)
(TMSPDETA) MMT@TMSPDETA (1:0,1)
CAS: 1760-24-3

(97%, Sigma-Aldrich)

Argila Montmorilonita
(MMT)

Fonte: Elaborado por Roberta Arléu Teixeira (2022).

Obs.: tAs formas de producdo dos materiais estdo descritas no item 3.2.2. 2Na coluna “Material
Hibrido/compésito produzido”, a relagdo entre parénteses mostrada em cada material indica a
proporgdo massica utilizada.
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3.1 PROGRAMA EXPERIMENTAL

O programa experimental desta pesquisa foi formado pelas etapas mostradas

no fluxograma da Figura 3.1.

Figura 3.1 - Programa Experimental

COLETA DOS RESIDUOS/MATERIAIS PRECURSORES

PREPARO DOS ADSORVENTES HiBRIDOS/COMPOSITOS

CARACTERIZAGAO DOS ADSORVENTES
HIBRIDOS/COMPOSITOS

Analise elementar FT-IR DRX
Boehm FT-Raman
FRX
PHpcz BET/BJH
Razao HI TGA MEV/EDS

AVALIACAO DO PROCESSO DE ADSORGAO
|

Equilibrio Cinética Termodinamica

ANALISE DE DADOS

Fonte: Elaborado por Roberta Arléu Teixeira (2022).

3.2 MATERIAIS E METODOS

3.2.1 Materiais precursores

Os residuos agroindustriais e a argila escolhidos para producdo dos
adsorventes (mostrados no Quadro 3.1) foram coletados em seu ponto de geragéo:
- o residuo de serragem de AYOUS (Triplochiton scleroxylon) foi coletado de uma

industria de serragem na regido de Adamaoua no Camardes;
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- a argila montmorilonita (MMT) foi coletada na regido de Maroua no Camardes;

- 0 caroco de abacate (Persea americana) foi obtido no Rio Grande do Sul,
Brasil;

Os procedimentos de coleta foram realizados conforme a 10.007 (ABNT, 2004),
de homogeneizacdo e quarteamento para coleta de uma amostra representativa. As
amostras dos residuos foram dispostas em sacos inertes, devidamente identificados
e encaminhadas para o Laboratdrio de Tecnologia Ambiental e Analitica (LATAMA)
que fica localizado no Instituto de Quimica da UFRGS.

No LATAMA, as amostras dos residuos foram trituradas (quando necessario)
em um moinho analitico (IKA, A11B), lavadas em agua corrente e em agua destilada
e por fim, secas em estufa (modelo SOLAB, SL100/150) a 103°C + 2°C, durante 24h
(APHA, 2005). Depois, as amostras foram colocadas em dessecador por 45 min para
atingirem temperatura ambiente e identificadas como materiais precursores, junto a
argila, o APTES (98%, Sigma-Aldrich), o MK (SILRES® MK, Wacker) e o TMSPDETA
(97%, Sigma-Aldrich) a serem utilizados posteriormente para a producdo dos
materiais adsorventes hibridos/compdsitos.

3.2.2 Preparo dos materiais adsorventes

Para preparo dos materiais adsorventes hibridos / compdsitos foi utilizado o
processo sol-gel descrito no item 3.4.1. Os procedimentos se baseiam na metodologia
descrita por dos Reis (2016) e dos Reis et al. (2016), Leite et al. (2017a; 2017b; 2018)
e Umpierres et al. (2017).

Para os adsorventes hibridos/compoésitos de Ayous@APTES, ASAC1@MK1 e
MMT@TMSPDETA, o processo de producdo dos adsorventes foi realizado em 1
etapa, ja para o adsorvente ASAC1@MK2, o processo foi realizado em 2 etapas,
ambos processos séo descritos abaixo. As condi¢des de producdo foram definidas
tendo em vista trabalhos prévios desenvolvidos no LATAMA e o trabalho de Wamba

et al. (2018) sobre funcionalizagéo de materiais adsorventes.

3.2.2.1 Processo em 1 etapa

No processo em 1 etapa, a hidrélise e a policondensacao dos precursores (M2
de acordo com o Quadro 3.1) foi realizada em conjunto com 0s precursores M1
(Quadro 3.1, exceto ASAC1@MK?2), utilizando o método sol-gel (dispersao em etanol,
relacdo M2:etanol = 1:10). A quantidade de precursores (M1) adicionada variou de
acordo com o tipo de precursor, e € mostrada na Tabela 3.1. O Hidroxido de Amdnio
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(NH40H, 28-30% v/v) foi utilizado como catalisador, mantendo-se o pH do meio entre
10-11, apos a adicéo de (0,25-0,5 mL) de NH4OH. A suspenséo foi mantida em refluxo
(Figura 3.2), com agitacao de 275 rpm, numa temperatura entre 70°C e 80°C, por um
periodo que variou de 6h a 48h dependendo do precursor M2 utilizado. Por fim,
procedeu-se a lavagem da suspensdo obtida com uma mistura de agua destilada/
etanol (50%) (Figura 3.3) até que o pH do sistema apresentasse neutralidade, e o
material resultante (Figura 3.4) foi seco em estufa por 24h (temperatura variando de
70 a 103°C). Ap6s secagem, os materiais produzidos foram colocados em dessecador
para atingir temperatura ambiente, macerados (Figura 3.5), peneirados (#53um)
(Figura 3.6) e armazenados para posterior utilizacdo (Figura 3.7). Os parametros

utilizados para cada material hibrido/compdésito sdo mostrados na Tabela 3.1.

Tabela 3.1 - Parametros de producao dos adsorventes hibridos/compdsitos / Processo

1 etapa/2 etapas

Material Relacéo Temperatura T Temperatura
empo
Hibrido/compdésito M1:M2 refluxo (h)p de secagem
produzido (massa:massa) (°C) (°C)
Ayous@APTES-0,5 (1:0,5) 1:0,5 80 24 75

ASAC1@MK1 (1:0,5)

1:0,5 70 48 103
ASAC1@MK2 (1:0,5)

MMT@TMSPDETA (1:0,1) 1:0,1 70 48 70

Fonte: Elaborado por Roberta Arléu Teixeira (2022).
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Figura 3.2 - Preparo dos materiais Figura 3.3 - Lavagem dos materiais
hibrido/compdsitos (refluxo) com agua destilada / Etanol (50% v/v)

S

Figura 3.4 - Material encaminhado para Figura 3.5 - Realizacdo do
secagem maceramento

Figura 3.6 - Peneiramento (#53 pm) Figura 3.7 - Armazenamento

—

Fonte: Acervo pessoal.
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3.2.2.2 Processo em 2 etapas

No processo em 2 etapas, primeiro foram realizadas as etapas de hidrdlise e a
policondensagédo do precursor (M2, sendo o MK para producdo do material
ASAC@MK2, conforme Quadro 3.1), utilizando o método sol-gel (dispersao em etanol,
relacdo 1:10: / M2:etanol). O Hidroxido de Aménio (NH4OH, 28-30% v/v) foi utilizado
como catalisador, mantendo-se o pH do meio entre 10-11, apos a adicéo de (0,25-0,5
mL) de NH4OH. A suspenséao foi mantida em refluxo, com agitacao de 275 rpm, numa
temperatura de 70°C, por um periodo 48h (Figura 3.8). Apos este periodo, ainda numa
temperatura de 70°C fez-se a adicdo do precursor M1 (biochar de abacate, ASAC1,
LEITE et al.,, 2017a), numa propor¢cdo massica M1:M2 de 1:.0,5. A suspenséo foi
misturada até completa homogeneizacao (Figura 3.9) e levada a secagem em estufa
(103°C, 24h) Ap6s secagem (Figura 3.10), o material ASAC@MK2 foi macerado (Figura
3.11) e colocado em dessecador até atingir temperatura ambiente, peneirado (#53um)

(Figura 3.12) e armazenado para posterior utilizacéo.

Figura 3.8 - Policondensagdo do MK
(precursor M2)

Figura 3.9 - Mistura do precursor M1

Fonte: Acervo pessoal.
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Figura 3.10 - Material encaminhado para Figura 3.11 - Realizacdo do
secagem maceramento

.

3.2.3 Caracteriza¢cdo dos materiais adsorventes

ApOs produzidos, o0s materiais adsorventes foram caracterizados
individualmente, conforme parametros definidos no Quadro 3.2. Os métodos utilizados

sao discutidos a seguir.
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Quadro 3.2 - Propriedades fisicas, quimicas, mineraldgicas e microestruturais

avaliadas para os adsorventes hibridos/compdésitos

Propriedades avaliadas Método de ensaio

Analisador elementar de CHN da
Perkin-Elmer, modelo 2400.

TA Instruments modelo SDT
Q600

Andlise elementar (CHN)

Andlise Termogravimétrica (TGA)

Espectroscopia Vibracional na
Regido do Infravermelho com
Transformada de Fourier (FT-IR)

Espectrémetro FTIR (Bruker
IFS66V/S)

Espectrébmetro FT-RAMAN

Espectroscopia RAMAN (FT-Raman) (Bruker Bravo)

Espectrémetro de fluorescéncia
de raios-x modelo Niton XL3t da
Thermo Scientific

Caracteristicas Fluorescéncia de Raios-X
Fisico-quimicas (FRX/XRF)

Hidrofobicidade e Hidrofilicidade
pela Adsorcéo de vapores (Agua e (GROSZEK; PARTYKA, 1993)

n-heptano)
Isotermas de Adsorgéo/dessorgéo (BRUNAUER; EMMETT;
de nitrogénio usando os métodos TELLER, 1938; BARRETT;
BET e BJH JOYNER; HALENDA, 1951)
Ponto de Carga Zero (PCZ2) (LUXBACHER, 2014)

BOEHM (1966); THUE et al.

Titulacdo de Boehm modificada (2020; 2021)

MEV/EDX - Microscopia eletrénica
Caracteristicas de varredura com acoplamento de
estruturais EDS ((Detector de Energia
Dispersiva)

Microscopio Eletrénico de
Varredura marca Carl Zeiss com
EDS

Fonte: Elaborado por Roberta Arléu Teixeira (2022).

3.2.3.1 Anélise elementar (CHN)

A analise elementar possibilita quantificar os teores de Carbono, Hidrogénio e
Nitrogénio. Este ensaio foi realizado no 1Q da UFRGS e no Biomass Technology
Centre da Universidade de UMEA (Suécia), com o uso de um analisador elementar
de CHN da Perkin-Elmer, modelo 2400.

3.2.3.2 Andlise Termogravimétrica (TGA)
A andlise termogravimétrica tem como objetivo determinar a estabilidade
térmica de um material e sua fragdo de componentes volateis pelo acompanhamento

da variacdo da massa que ocorre quando uma amostra € aquecida. Além disso, em
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estudos de materiais adsorventes, a andlise auxilia na compreensdo dos grupos
presentes no adsorvente. A analise de TGA dos materiais foi realizada no Biomass
Technology Centre da Universidade de UMEA (Suécia), com o uso de um analisador
termogravimétrico modelo SDT Q600 da TA instruments.

3.2.3.3 Espectroscopia Vibracional na Regido do Infravermelho com Transformada de
Fourier (FT-IR)

Os grupos funcionais presentes na superficie dos adsorventes foram
determinados pela técnica de Espectroscopia no Infravermelho com Transformada de
Fourier (FT-IR). Nesta anadlise, incide-se radiacdo eletromagnética na regido do
infravermelho sobre a amostra avaliada. Havendo absorcdo dessa radiacdo pela
amostra, obtém-se um espectro de infravermelho, o qual, apresenta picos e/ou bandas
de absorcao caracteristicos do composto analisado, e avaliado apdés comparacao
entre espectros FT-IR de referéncia.

Os espectros no infravermelho foram obtidos sob vacuo utilizando-se um
espectrometro FTIR (Bruker IFS66V/S), considerando uma faixa de 4000-400 cm
com resolucdo de 4 cm™. No preparo, as amostras dos materiais adsorventes foram
secas e misturadas com KBr (Brometo de Potassio) para realizacdo do ensaio de
espectroscopia conforme metodologia indicada por pelo Biomass Technology Centre

(Suécia).

3.2.3.4 Espectroscopia RAMAN (FT-Raman)

A analise por FT-Raman permite a identificacdo dos compostos presentes no
adsorvente analisado. As informacdes obtidas sao extraidas a partir do espalhamento
sofrido pela radiacdo eletromagnética ap0s a interacdo desta com o material
(inorgénico ou orgéanico), apresentando picos e/ou bandas caracteristicos aos niveis
de vibracdo dos atomos do composto analisado. Apds a andlise, os espectros obtidos
sdo comparados com espectros FT-Raman de referéncia, que correspondem a
espécies quimicas conhecidas, o que permite a avaliagdo de mudancas na superficie
dos materiais adsorventes (dentre outros).

Os espectros Raman foram coletados em um espectrémetro FT-Raman modelo
Bravo da BRUKER modo de varredura de 100 a 3000 cm%, resolucdo de 1 cm™ e 40
scans, sendo que as andlises foram realizadas no Biomass Technology Centre

(Suécia).
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3.2.3.5 Fluorescéncia de raios-X (FRX)

A analise por FRX pode ter fins qualitativos ou quantitativos e baseia-se na
medicdo das intensidades dos raios-X caracteristicos emitidos pelos elementos que
constituem a amostra, quando excitada por particulas como elétrons, prétons ou ions
produzidos em aceleradores de particulas ou ondas eletromagnéticas, além do
processo mais utilizado que é através de tubos de raios X. A analise foi realizada no
Biomass Technology Centre (Suécia) com o uso do Espectrometro de fluorescéncia
de raios-x modelo Niton XL3t da Thermo Scientific.

3.2.3.6 Hidrofobicidade e Hidrofilicidade pela Adsorcéo de vapores (Agua e n-heptano)

Este ensaio tem como objetivo determinar as caracteristicas de hidrofobicidade
e hidrofilicidade dos materiais adsorventes produzidos. Inicialmente os adsorventes e
os béquers (de 10 mL e identificados previamente como agua e n-heptano) foram
secos em estufa a 103°C (+ 2°C) durante 24 h. Apds este periodo, os béquers e
adsorventes secos foram armazenados em dessecador e acrescenta-se 60 mL de
agua em um frasco de vidro com tampa (Figura 13), realizando-se 0 mesmo com o

solvente n-heptano.

Figura 3.13 - Ensaio de Hidrofobicidade/Hidrofilicidade

Fonte: Acervo pessoal.

Em seguida, os béquers armazenados no dessecador, tiveram sua massa
aferida em balanca analitica, e 0,3 g (+ 0,0003g) de adsorvente foram colocadas em
cada béquer, anotando-se a massa exata, tendo-se assim, uma amostra a ser
colocada em um frasco tampado contendo agua e outra, n-heptano, tomando-se
cuidado para que o béquer ndo atingisse a parede do frasco. O experimento foi
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realizado em duplicata. Apos todas as amostras serem preparadas, os frascos foram
mantidos em um ambiente controlado (25°C) por 24 h.

Por fim, as massas dos béqueres foram aferidas em balanca analitica e a razéo
Hidrofobicidade/Hidrofilicidade (HI) calculada como a razdo entre a massa de n-
heptano adsorvida e a massa de agua adsorvida. Assim, para uma relacdo HI maior

que 1, tem-se adsorventes hidrofébicos, menor que 1, hidrofilicos.

3.2.3.7 Isotermas de Adsor¢do/dessorcao de nitrogénio usando os métodos BET e
BJH

A é&rea superficial dos adsorventes foi obtida pelas isotermas de

adsorcdo/dessorgédo de N2, pelo do método BET (Brunauer, Emmet, Teller), o volume

de poros e o diametro médio de mesoporos foram determinados pelo método BJH

(Barret, Joyner and Halenda). As analises foram realizadas no CNANO UFRGS -

Centro de Nanociéncia e Nanotecnologia da UFRGS e no Biomass Technology Centre

(Suécia).

3.2.3.8 Ponto de Carga Zero (PCZ2)

Para a determinacdo do pH no ponto de carga zero (pHpcz) foi utilizado o
método de equilibrio em sistema de batelada, adaptado do método proposto de
Luxbacher (2014) e aplicado por diversos autores na caracterizacao do Potencial Zeta
de superficies de materiais adsorventes (FOO; HAMEED, 2012; CARIJO et al., 2019;
DOS REIS, 2016; DOS REIS et al., 2016; LEITE et al., 2017a; 2018). O ensaio foi
realizado no LATAMA/IQ/ UFRGS.

O procedimento consiste no preparo de uma solucdo de NaCl (0,05 mol.L1)
que foi ajustada para diferentes valores de pH (variando de 2,3,4,5,6,7,8,9 até 10) com
o auxilio de solucdes de NaOH (0,08 mol.LY) e HCI (0,08 mol.L%). Em seguida, um
volume de 20 mL de cada solugéo com o pH ajustado foi adicionado a tubos Falcon
(fundo chato) de 50 mL com 0,05 g de adsorvente e colocado em agitagcéo (120 rpm)
a 25°C por 24h.

Ao término do periodo de agitacdo, as amostras foram centrifugadas a 3500
rpm durante 5 min, repetindo-se o procedimento de centrifugacéo quando necessario.
Assim como o pH inicial, o pHs (pH final do sobrenadante de cada amostra) também
foi medido, e a partir dos valores iniciais e finais de pH foi tracado o gréafico ApH (pHs
- pHi) versus pHi. O valor do pHpzc € 0 ponto onde a curva de ApH (pHs -pHi) versus
pHicruza a linha de Y=0.
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Para valores de pH menores que o pHpzc, a carga na superficie do adsorvente
€ positiva, favorecendo a adsorcéo de espécies anionicas. Para valores de pH maiores
que o pHpzc, a carga na superficie do adsorvente é negativa, favorecendo a adsorcao
de espécies catidnicas.

3.2.3.9 Titulacdo de Boehm modificada

A determinacdo dos grupos acidos e basicos presentes na superficie dos
adsorventes foi determinada pela metodologia de titulacdo de Boehm modificada
(THUE et al., 2020; 2021) adaptada da metodologia estabelecida por Boehm (1966).
Os ensaios foram realizados no LATAMA da UFRGS.

Inicialmente, foram preparadas solu¢des padronizadas de NaOH (0,08 mol.L™?)
e HCI (0,08 mol L?1). Em seguida, 25 mL de cada solucdo foram transferidos,
separadamente, para dentro de tubos Falcon de fundo chato de 50 mL contendo 0,4
g de adsorvente. As suspensodes foram agitadas (120 rpm) a 25°C por 24 h. Apds esse
tempo, procedeu-se a centrifugacdo das amostras (3600 rpm) com o intuito de se obter
um sobrenadante sem interferéncia de material solido. Deste sobrenadante foram
retirados 10 mL da amostra com NaOH e 10 mL da amostra com HCI e separados
para posterior titulacéo.

A amostra que contém no inicio NaOH foi titulada com HCI (0,08 mol.L1) e a
amostra que contém HCI, titulada com NaOH (0,08 mol.L?), os volumes finais gastos
foram anotados para posterior calculo da quantidade de grupos &cidos e basicos,
conforme apresentado nas Equacdes 39 e 40. A titulagdo ocorreu até que o pH da

solucdo se apresentou constante.

VPNaoH Vgasto-CPHCI
(VPNaoH - CPNaoH)—( T )
aliquota

Nicidos = Equagéo (39)

Minicial

Em que:

- Nacidos = quantidade de grupos acidos (mmol.g);

- VpnaoH € 0 volume de solucdo padrdo de NaOH usado nos experimentos (25
mL),

- CpnaoH € a concentracdo da solucao padrdo de NaOH (mol/L);

- Vgasto € 0 volume de HCI gasto na titulagdo (mL);

- CpHci € a concentragdo da solugéo padrdo de HCI (mol/L);
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- Vaiquota € 0 volume da aliquota retirada da solugédo ap0s suspensao do
adsorvente com a solucéo padrdao de NaOH por 24 h, 120 rpm e 25°C (10 mL);

- Minicial € @ Massa inicial do adsorvente utilizada no ensaio (g).

Vpuci-Vgasto - CPNaOH
(VPHCL- CPHCED—( T
aliquota

Npssicos = Equa(;éo (40)

Minicial

Em que:

- Nbasicos = quantidade de grupos acidos (mmol.g™?);

- Vphcr € 0 volume de solucédo padréo de HCl usado nos experimentos (25 mL),
- CpHcl € a concentragéo da solugdo padréo de HCI (mol/L);

- Vgasto € 0 Volume de NaOH gasto na titulagéo (mL);

- CpnaoH € a concentracdo da solucao padrdo de NaOH (mol/L);

- Vaiquota € 0 volume da aliquota retirada da solugdo apds suspensao do
adsorvente com a solucao padrao de HCI por 24 h, 120 rpm e 25°C (10 mL);

- Minicial € & Massa inicial do adsorvente utilizada no ensaio (g).

3.2.3.10 Microscopia Eletronica de Varredura

A analise de microscopia de varredura eletrénica (MEV) permite uma avaliacao
da morfologia das particulas do adsorvente, e ainda, a avaliacdo da presenca de
elementos, a partir da técnica EDS (EDX). Os adsorventes foram analisados utilizando
um microscopio eletrdbnico marca Carl Zeiss, no Biomass Technology Centre (na
Suécia), com uma tensao de 5 a 20 KV e amplificacBes das imagens variando de 500
a 10.000 vezes.

3.2.4 Avaliacdo do processo de adsorcao

3.2.4.1 Adsorventes e Adsorvatos

Foram realizados estudos de cinética e equilibrio considerando os materiais
adsorventes, adsorvatos e condicdes apresentados na Tabela 3.2.

Os corantes Azul reativo 19 (VETEC, Brasil), Verde reativo 19 (VETEC, Brasil)
e Azul de Prociona MX-R (VETEC, Brasil) foram escolhidos por serem corantes
reativos, classe que € gerada em maior quantidade pelas industrias téxteis, que possui
as maiores concentracdoes detectadas nas aguas superficiais e que, por serem

aniénicos, e possuirem grupos sulfénicos, possuem alta toxicidade. A Ciprofloxacina
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(Sigma Aldrich, Brasil) foi escolhida por ser o farmaco encontrado em maior
concentracdo nas aguas superficiais (conforme descrito anteriormente),
representando um alto risco para 0 consumo humano e para o meio ambiente. As
caracteristicas quimicas e estruturais dos compostos avaliados sdo mostradas no
Quadro 3.3.

Os procedimentos e condicdes utilizadas nos estudos sédo descritos a seguir.

3.2.4.2 Condic¢bes do meio

As condic¢des iniciais do meio foram determinadas apés estudos prévios e
seguindo o proposto em trabalhos anteriores realizados no LATAMA e na literatura
especifica (DOS REIS, 2016; DOS REIS etal., 2016; LEITE, 2018; LEITE et al., 2017a;
2018; UMPIERRES et al., 2017), de forma a se manter uma padronizagdo nos
trabalhos para fins de comparagéo.

A dosagem de adsorvente utilizada nos estudos de adsor¢éo foi de 1,5 g.L?,
com uma massa de adsorvente de 0,0300g (+ 0,0003g). Foram utilizados 20 mL de
solucéo de cada contaminante avaliado (em tubos Falcon de 50 mL), tendo em vista
manter um espaco vazio adequado para a agitacdo e conforme estabelecido em
estudos prévios desenvolvidos no LATAMA/IQ/UFRGS, também, de acordo com
ASTM D 3860 (ASTM, 2020). A agitacao utilizada foi de 120 rpm e o tempo de contato
dos estudos de equilibrio de 24h, que, conforme testes iniciais e estudos prévios do
LATAMA foi adequada para atingir o equilibrio (DOS REIS, 2016; DOS REIS et al.,
2016; LEITE, 2018; LEITE et al., 2017a; 2018; UMPIERRES et al., 2017).



Quadro 3.3 - Informacgbes dos adsorvatos utilizados nos trabalhos

Estrutura quimica do contaminante Caracteristicas

5 - Azul de prociona MX-R (Azul reativo 4)
| . Férmula: C23H14N6Cl,0sS>
O‘O Massa molar: 637,429 g.mol?
- CAS: 13324-20-4
o Solubilidade (H,0, 20°C): 45 g.L
pKa: -1.22+0.20 (estimado)
’”’\T‘}"‘ e . Amax: 594 nm
N N Pureza: 85%
‘ Fornecedor: Alfa Aesar (Ward Mill, EUA), 85% pureza

Ciprofloxacina

e N/ Formula: C17H18FN3O3
HN ] T Massa molar: 1418,9 g.mol*

kv, N_ A N__ CAS: 85721-33-1
| | Solubilidade (H.O, 25°C): 36 g.L™
R“-\_ i
LogKow : 0,28
Amax: 275 nm
Fornecedor: Alfa Aesar (Ward Mill, EUA), pureza >=98%

O

Fonte: Elaborado pela autora a partir de informacdes PUBCHEM (NIH, 2021) e dos fornecedores.



Quadro 3.3 - Informagbes dos adsorvatos utilizados nos trabalhos (Continuacao)

Estrutura quimica do contaminante

Caracteristicas

Azul Brilhante de Remazol R (Azul reativo 19)

O NH2 O\\ //O Formula: C22H19N2Na2011S3
S\ - Massa molar: 626,54 g.mol*
O N3& o4 g
CAS: 2580-78-1
olubilidade (Hz0, :1g.L
OO0 0O 0 Solubilidade (H20, 20°C): 1 g.L?
A\ // A\ // ]
O HN S\/\O/S\O N Amax: 594 nm
a Pureza: 85%
Fornecedor: MERCK, 85% pureza
o Verde reativo 19
- /\\S/O )
O=(|£4Q H }' “{\O/ Formula: CaoH23Cl2N1sNagO19Ss
e}
N:<N4<NH ,stN QQ L Massa molar: 1418,9 g.mol*
— o _
= o w1 org CAS: 61931-49-5

o

Cl
H
#{\\ o

Solubilidade (H20, 25°C): 120 g.L*
Amax: 624 nm
Fornecedor: Alfa Aesar (Ward Mill, EUA), pureza >=98%

Fonte: Elaborado pela autora a partir de informacdes PUBCHEM (2021) e dos fornecedores.



Tabela 3.2 - Materiais hibridos/compdsitos e adsorvatos avaliados e condi¢cdes experimentais dos estudos de adsorcéo

Equilibrio Cinética a 25°C
Material Hibrido/compésito Adsorvatos pH das o o Tempo de
] ) ) . Conc. inicial Temp. Conc. inicial _
produzido/avaliado avaliados solugdes agitacao
(mg.L™) (°C) (mg.L™) .
(min)
Corante Azul de
Ayous .
Prociona MX-R 10, 20, 25,
Ayous@APTES-0,5 (1:0,5) _ 2 10 a 1400 200 3a480
(Azul Reativo 4) 30, 40, 50
A =594 nm
Farmaco
ASAC@MK-1 (1:0,5) . . 10, 20, 25,
Ciprofloxacina 7 5a 200 100 1a360
ASAC@MK-2 (1:0,5) 30, 40, 45
A=275nm
Corantes Azul
Brilhante de
Remazol R (Azul
. 10, 20, 25,
MMT@TMSPDETA (1:0,1) reativo 19) 2 300 a 1600 300 1a480
30, 40, 45
A=594 nme
Verde Reativo 19
A =624 nm

Fonte: Elaborado por Roberta Arléu Teixeira (2022).

100
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As concentracdes iniciais de adsorvatos utilizadas (Tabela 3.2) foram
determinadas apds testes iniciais de adsorcao. As temperaturas avaliadas no estudo
de equilibrio variaram de 10 a 50°C (para o material hibrido de Ayous e APTES), de
10 a 45°C (para os materiais produzidos a partir do biochar de abacate e MK, e da
argila MMT e o TMSPDETA) (Tabela 3.2). O estudo da cinética quimica foi realizado
a 25°C para todos os materiais e as concentracdes escolhidas foram determinadas
apos avaliagdo do comportamento da adsorcédo no equilibrio (Tabela 3.2).

Uma vez que o pH afeta a solubilidade dos corantes e o comportamento na
adsorcdo (conforme ja discutido), pelos corantes avaliados serem anibnicos, as
solucbes utilizadas nos trabalhos que avaliaram estes contaminantes foram
preparadas em pH 2. Ja para a Ciprofloxacina, tendo em vista que a solubilidade deste
farmaco néo é afetada pelo pH, manteve-se o pH das solu¢bes preparadas ajustado

em 7 (pH neutro, visando evitar o ajuste de pH nas ETAs e ETES).

3.2.4.3 Procedimentos realizados nos estudos de adsor¢ao

Nos estudos de cinética e equilibrio, os experimentos foram realizados em
duplicata ou triplicata, quando necessario.

As concentrac¢des iniciais dos adsorventes foram determinadas apos leitura no
espectrofotometro UV-VIS. Primeiramente foram realizadas varreduras (no médulo
Spectrum) para escolha do comprimento de onda adequado a cada contaminante (em
uma solucdo qualquer), que € conferido com a literatura especializada (os
comprimentos de onda utilizados sao mostrados na Tabela 3.3).

Em seguida, foram preparadas solucbes com concentracdes calculadas
(Tabela 3.3) variando de 1 a 330 mg.L! (de acordo com o contaminante) para
obtencao (no modulo Quantification) das curvas de calibracao para cada contaminante
(apresentadas no Quadro Al - APENDICE A). Uma solu¢do dos adsorvatos de
concentracdo padrdo de 50 mg.L* foi utilizada para controle de qualidade a cada dez
medicbes no espectrofotbmetro, para garantir a acuracia da analise, conforme

apresentado por Lima et al. (1998).
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Tabela 3.3 - Concentracdes utilizadas para obtencao das curvas de calibracéo e

comprimentos de onda obtidos para cada contaminante avaliado neste trabalho

_ Concentragdes utilizadas na
Contaminante A (nm) _ .
curva de calibracdo (mg.L™?)

Azul de prociona MX-R / Azul

. 594,0 1,0-80,0
reativo 4
Ciprofloxacina 275,0 5,0-27,5
Azul Brilhante de Remazol R /
594.0 30,0 - 330,0
Azul reativo 19
Verde Reativo 19 624,0 20,0 - 160,0

Fonte: Elaborado pela autora.

ApOs a obtencdo das curvas de calibracdo, realizou-se a preparacdo das
solu¢Bes dos contaminantes a serem utilizadas nos estudos de isoterma e cinética
(Tabela 3.2). A concentracao real das solu¢des foi medida no espectrofotdmetro (por
meio da curva de calibracdo) e chamada Concentracéo inicial (Co).

Em seguida, foi realizada a afericdo da massa dos materiais adsorventes
(0,0300g + 0,0003) em balanca analitica (modelo AUX320/SHIMADZU), colocando-os
em tubos Falcon de 50 mL. Depois, foi feita a adicdo das concentracdes iniciais dos
adsorvatos (Tabela 3.2) com uma pipeta volumétrica (20 mL). Os tubos contendo
adsorvato/adsorvente foram encaminhados para agitacao (120 rpm), realizada em
uma mesa agitadora horizontal com controle de temperatura (modelo OXY 303T,
OXYLAB (Figura 3.14).

Apos os tempos determinados de agitacdo (e temperaturas determinadas)
(Tabela 3.2), as amostras foram retiradas dos tubos Falcon de 50 mL e centrifugadas
(3600 rpm) em tubos Falcon de 15 mL (uma ou mais vezes, se necessario, efetuando-
se a transferéncia do sobrenadante para outros tubos de 15 mL), até se obter um
sobrenadante sem interferéncia do adsorvente solido, sobre o qual é realizada a
medicdo da absorbéancia no espectrofotbmetro UV-VIS (modelo T90+, PG
instruments) (Figura 3.15), considerando as curvas de calibragéo prévias. Todas as
leituras foram realizadas no espectrofotdbmetro apos ajuste do mesmo (AUTOZERO)
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com a agua utilizada no preparo das solucées, sendo que para os corantes foi utilizada
uma agua ajustada para pH 2, e para os farmacos, pH 7.

As concentracdes detectadas ap0s os estudos de adsorcdo foram chamadas
Concentracdes finais (Cf), e ap0s a obtencdo das mesmas, foram calculadas as
capacidades de adsorcdo dos adsorventes g (mg.g?) (Equacédo 41), e o percentual de
remocao do contaminante avaliado (adsorvato) pela Equacéo 42.

g =@y (41)

Onde:

g = Quantidade adsorvida de adsorvato por massa de adsorvente

V = Volume da solucgéao utilizada nos testes de adsorc¢éo;

Co = Concentracao inicial do adsorvato (contaminante avaliado);

Ct = concentracdo do adsorvato (contaminante avaliado) na solucéo ao final do

teste (mg.L™).

%Remocao = 100 (co;_cf) (42)

0

Onde:

%Remocéao = % de remogao do adsorvato;

Co = Concentracao inicial do adsorvato (contaminante avaliado);

Ct = concentracdo do adsorvato (contaminante avaliado) na solucéo ao final do
teste (mg.L™).

ApoOs a obtencao dos dados dos estudos de Equilibrio e Cinética, estes foram
tratados estatisticamente (para obtencéo das concentracfes médias e eliminacao de
outliers) e foram aplicados os modelos de cinética e equilibrio termodinamico, citados
na secao 3.3.1, para compreensao dos fendmenos envolvidos nos sistemas

(adsorvente/adsorvato) avaliados.
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Figura 3.14 - Mesa agitadora horizontal  Figura 3.15 - Espectrofotdmetro UV-VIS

Fonte: Acervo pessoal.

3.2.5 Andlise de dados de cinética e equilibrio

O ajuste dos dados da cinética e do equilibrio foi realizado por meio de métodos
nao-lineares, utilizando o método Simplex e o algoritmo de Levenberg-Marquardt,
funcdes disponiveis no software Origin 2018, conforme descrito por Lima et al. (2021).
Os ajustes dos modelos foram avaliados utilizando a soma residual de quadrados
(RSS), o coeficiente de determinacdo (R?), o coeficiente de determinacdo ajustado
(R?adj), o desvio padrdo de residuos (SD) e, o critério de informacdo Bayesiano, do
inglés Bayesian Information Criterion (BIC), mostrados nas Equacdes 43 a 47,

conforme recomendado por estes autores.

RSS = Z?(qi,exp - Qi,modelo)z (43)
Zn(Qiex — qex )Z_Zn(‘h’ex _Qimodelo)2

R2: < L ,EXD 14 L ,EXP g ) 44

Z?(Qi,exp_qexp)z ( )

R?qj=1-(1- R} (55) (45)

2
SD= \/_ Zn Lexp_ qi,modelo) (46)
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BIC = nLn (RTSS) + pLn(n) 47)
Nas Equacdes 43 a 47, acima, Qimodelo € qualquer valor de q previsto pelo
modelo; giexp € qualquer valor g que foi medido experimentalmente; (exp € @ média de
todos os valores de g medidos experimentalmente; n € o nimero de experimentos
realizados; p € o nimero de parametros no modelo de ajuste.
Para avaliar um modelo, de acordo com Lima et al. (2021) e Schwartz (1978),
utiliza-se o ABIC (BICmodelo 1 = BICmodelo 2):

- Quando ABIC = 2,0, ndo ha diferenca significativa entre os dois modelos;

- Quando 2 < ABIC < 6, ha uma perspectiva positiva de que o modelo com

menor BIC seja o mais adequado;

- Para 6 < ABIC < 10, ha uma forte possibilidade do modelo com menor valor

de BIC ser o melhor modelo a ser ajustado;

- Para ABIC = 10,0, pode ser previsto com precisdo que o modelo com menor

valor de BIC é o modelo mais bem ajustado.

E importante ressaltar, segundo Lima et al. (2021), que ABIC é sempre uma
comparacao entre dois modelos. Se houver um terceiro modelo, antes, deve ser feita
a comparacao entre os primeiros dois modelos, selecionar o melhor ajustado (pelo

método BIC), e, por fim, compara-lo com o valor ABIC do terceiro modelo.
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4 RESULTADOS

4.1 ARTIGO 1

“Preparation of hybrids of wood sawdust with 3-aminopropyl-triethoxysilane.
Application as an adsorbent to remove Reactive Blue 4 dye from wastewater effluents”.
Publicado no “Journal of the Taiwan Institute of Chemical Engineers”. Doi:
https://doi.org/10.1016/].jtice.2021.06.007
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ABSTRACT

Background: Biomass-based materials present low sorption capacity. In
order to overcome this disadvantage, chemical modification of these materials is
required.

Methods: Hybrids of biomass-based materials were obtained by reacting
(25%-200% weight) 3-aminopropyltriethoxysilane (APTES) with the biomass
Ayous wood sawdust (AW), obtaining the hybrid materials AW@APTES-0.25,
AW@APTES-0.50, AW@APTES-1.0, AW@APTES-1.5, and AW@APTES-2.0,
that were characterized by hydrophobic/hydrophilic balance, CHN elemental
analysis, surface area, TGA, FTIR, and pHpzc.

Significant findings: For screening purposes, the five materials were tested
as adsorbents to remove reactive blue 4 (RB-4) from water. The results showed
that AW@APTES-0.5 attained the maximum removal of RB-4. The kinetics and
equilibrium data were suitably fitted by the nonlinear General-order kinetic (GO)
and Liu equilibrium adsorption models. The maximum amount adsorbed of RB-4
dye was 415.1 mg.g ! using AW@APTES-0.5 (50 °C). An increase in the Qmax
value of AW@APTES-0.5 concerning unmodified AW attained up to 21.6 times.
The DG° and DH° indicated that the adsorption processes of RB-4 onto
adsorbents are endothermic and spontaneous, and the magnitude of enthalpy of
adsorption (25.10 kJ.mol?!) is compatible with the electrostatic attraction
mechanism. The adsorbents’ applicability for treating simulated dye effluents

showed an excellent efficiency attaining 98.66% removal of the effluent.

Keywords: Textile effluents; Biomass-based hybrid materials; Thermodynamics

adsorption; Adsorption mechanism; Nonlinear fitting.

1. Introduction

The global pigments and dyes market was valuated at 33.2 billion
American dollars in 2019 [1]. Manufactures of dyes and pigments are concerned
about the toxicity of these dyes, and they are actively venturing into enhancing
the methods for removing dyes freed to the environment during the manufacturing
process [1], [2], [3]. There is a current increasing demand for dyes for diverse
industries such as textile, paints and coatings, plastics, constructions [1]. Besides

the production of dyes and pigments, several industries are also responsible for
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considerable amounts of dyes released to the environment [1], which them the
textile industry is the primary industrial sector that consumes about of all dyes
that are commercialized worldwide [1].

Considering all dyes and pigments sold in 2019 [1], the Reactive Dyes has
a share of 55.7% [1]. This dyes class comprises highly colored organic
compounds that have primary application in tinting textiles [1]. Reactive dyes can
form a covalent bond with the cotton fiber [1,4], giving them the feature of having
difficulty fading and a bright shade ranges [1,4]. Although reactive dyes are
primarily employed for dying textiles, 15-50% of them are left hydrolyzed in the
water-baths during the dying process [5]. Therefore, high volumes of wastewater
containing reactive dyes are generated, and they require further treatment before
being liberated to water bodies [2,3,[6], [7], [8]].

Reactive Blue 4 dye (RB-4) is primarily employed in the Brazilian textiles
industries [9]. RB-4 is used for dying cotton, viscose, wool, silk, and nylon. More
than 50 manufacturers commercialize this dye with different trade names [9].
Based on that, it is relevant to remove RB-4 dye from aqueous effluents.

The removal of dyes from the agqueous environment is imperative because
they are toxic and can cause carcinogenicity and mutagenicity [10], [11], [12],
[13]. Wastewater containing dyes are usually treated by biodegradation [14,15],
coagulation-flocculation [15], the advanced oxidative process [16], and
adsorption [17], [18], [19], [20], [21].

The most employed method for treating wastewater containing dyes is the
adsorption procedure [22,23] because of its low initial value for implementation,
easy operation, a decrease in the dye's availability after the adsorption,
remarkable decrease in the volume of effluent after treatment, and the possibility
of the regeneration of the adsorbent after use [24,25].

Lignocellulosic wastes have been reported as adsorbents for removing
dyes from wastewaters [3,26]. Although their spread is used as biosorbents, the
adsorption capacities of agricultural residues are low compared with other
adsorbents [6,7,24,25] because of their low surface area and the difficulty of
being used in the column due to low mechanical resistance [6,7,24,25]. The
chemical modification of biomass-forming hybrids and composites is a good
alternative for producing adsorbents with higher adsorption capacities over
unmodified lignocellulosic materials [6,7,24,25].
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The 3-aminopropyl-triethoxysilane (APTES) is an organic-silane
compound used for coupling with oxygen atoms present on silica, alumina,
zirconia, TiO2, and others, forming a terminal aminate group on the surface of
the inorganic material [24], [25], [26], [27], [28], [29], [30], [31], [32], [33]. Although
it is well known that the chemical modification of inorganic materials with APTES
[24], [25], [26], [27], [28], [29], [30], [31], [32], recently, has been reported the
formation of hybrids/composite materials with biomass-based materials
[7,24,25,[31], [32], [33], [34], [35], [36]]. In this context, it is vital to produce new
APTES hybrid materials with plant biomass and compare its increment in
performance for removing Reactive Dyes from aqueous effluents concerning
unmodified biomass.

In the present research, we proposed the chemical modification of sawdust
of Ayous wood with APTES. Preliminary experiments showed that AW@APTES-
0.5 is the best adsorbent for the removal of RB-4 dye from aqueous effluents.
This work aimed to show that AW@APTES-0.5 material increased the maximum
sorption capacity of AW biomass up to 21.6 times. This remarkable characteristic
allows that the proposed adsorbent would be able to be used in actual wastewater
treatments. Besides that, the procedure for preparing the hybrid material was
carried out in a single step, being an advantage when compared with adsorbents
that require multiple steps for being obtained [37,38]. This research allies the
need to remove reactive dyes from aqueous effluents, with a hybrid biomass-
based material prepared in a single step, obtaining excellent removals from

wastewater containing a complex sample matrix.

2. Materials and methods
2.1. Reactants and solutions

Deionized water (Permution) was used to prepare the solutions. The
Reactive Blue 4 dye (RB-4; C.I. 61,205) (see Fig. S1) was Merck's furnished at
95% purity. Merck furnished ethanol, 3-aminopropyl-triethoxysilane (APTES,
98%), and ammonium hydroxide (28—-30% weight). The medium's acidity was
adjusted using 0.1 mol L — 1 of HCI and NaOH (Neon).

2.2. Hybrid of Ayous@APTES

Ayous sawdust was obtained from Cameroon's sawmill industries, as
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earlier reported [39]. Hybrid adsorbents of Ayous sawdust (AW) and APTES were
synthesized using NH4OH as a catalyst for the hydrolysis and polycondensation
of APTES [7,24]. Typically, 10 g of AW was slurried in 100 mL of ethanol, and
subsequently, it was added 250 pL of NH4OH and 2.5 g of APTES. The reactional
mixture was magnetically agitated at 80 °C for 24 h, which allows the formation
of AW@APTES hybrids using a single step [7,24] (Fig 1). Furtherly, the hybrid
material was dried overnight at 75 °C in a conventional furnace. The obtained
hybrid was named AW@APTES-0.25. Similarly, the AW@APTES-0.50,
AW@APTES-1.0, AW@APTES-1.5, and AW@APTES-2.0 were synthesized,
using 10 g of AW and 5, 10, 15, and 20 g of APTES, respectively.

Fig 1. Scheme of formation of hybrid.
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2.3. Characterization of the hybrid materials

Isotherms of adsorption and desorption of nitrogen were performed to
study samples’ textural characteristics using a volumetric analyzer furnished by
Micromeritics Instrument (TriStar Il 3020). The determination of surface area was
calculated using the BET multipoint method, [40], and the pore diameter was
attained using the BJHmethod [41] and DFT Method [42]. Elemental analysis (C
H N/O) was carried out utilizing an Agilent elemental analyzer [43]. The functional
groups present on surfaces of the samples were studied using a Fourier
Transform Infra-Red (FTIR) spectrometer (Bruker, model alpha) in the range
4000-400 cm™ [44]. The pHpzc and hydrophobicity index (HI) of the carbon
materials were obtained as described elsewhere [45,46].

The thermal stability of the AW and AW@APTES-0.5 were made by TGA
analysis (TA model SDT Q600) using a heating program of 20° to 800 °C (10 °C
min~t) under a nitrogen stream, and from 800° to 1000 °C, under air gas [43,47].
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2.4. Batch-contact adsorption experiments

An aliquot of 20.00 mL of RB-4 (see Fig S1) solution with the initial
concentration variating from 10.0 to 1400.0 mg L~ ! was added to 50.0 mL flat-
Falcon tubes with 30.0 mg of AW and AW@APTES-X (x = 0.25; 0.50; 1.0; 1.5;
2.0) at pH ranging 2.0-10.0. The Falcon tubes were capped and disposed of
horizontally inside a thermostatic reciprocating agitator (Oxy 350, Sao Leopoldo,
Brazil). The slurries were shaken at different time intervals between 3 and 480
min at 10° to 50°C with a shaking speed of 120 strikes by minutes [47,48].
Subsequently, the solid phase was separated from the liquid phase by
centrifugation. When necessary, aliquots of 1-10 mL of the liquid phase were
diluted to 1.0-25.0 mL in calibrated volumetric flasks using the blank solution.
The dye's unadsorbed after the adsorption process was measured using the
T90+ PG Instruments spectrophotometer at a maximum absorption wavelength
of 594.0 nm.

The sorption capacity (Eq (1)) and the percentage of RB-4 removed (Eq
(2)) are given below:

Co—C
q=Dy (1)
%Removal = 100.@ (2)
0

g is the sorption capacity of RB-4 adsorbed by the adsorbent (mg g™?). Co
is the initial RB-4 solution concentration in contact with the solid adsorbent (mg
L™1). Cf is the final RB-4 concentration after adsorption (mg L™1). m is the mass of
adsorbent (g). V is the aliquot of the dye solution (L) introduced in the flask.

The study of the influence of the initial pH of RB-4 was performed at 25°C,
using an initial concentration of 300 mg L™ of dye solution, a time of contact
between the adsorbent and adsorbates of 2 h, an adsorbent dosage of 1.5 g L™,
and pH ranging from 2.0 to 10.0.

The preliminary experiments were carried out to ensure reproducibility,
reliability, and accuracy of the experimental data. The relative standard
deviations of all measurements were below 4% [49]. Blanks were run in parallel

and corrected when necessary [50].
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The solutions of RB-4 were stored in glass bottles, which were cleaned,

rinsing with deionized water, drying, and storing them in a suitable cabinet [51].

Standard RB-4 solutions (1.0-80.0 mg L™) were used for calibration in
parallel with a blank. The linear analytical calibration curve was performed on the
UV-Win software of the T90+ PG Instruments spectrophotometer. The detection

limits of RB-4 were 0.21 mg L™, with a signal/noise ratio of 3 [52].

A 50.0 mg L™ of standard RB-4 solutions was used as quality control after

every ten measurements to ensure the analytes measurements’ accuracy [50].

The kinetic and equilibrium data's fithess was done using nonlinear
methods, which were evaluated using the Simplex method and the Levenberg—
Marquardt algorithm using the fitting facilities of the Microcal Origin 2018 software
[53]. The suitableness of the kinetic and equilibrium models was evaluated using
the residual sum of squares (RSS), the determination coefficient (R?), the
adjusted determination coefficient (R?agj), the standard deviation of residues (SD),
and also the Bayesian Information Criterion (BIC) [54]. Egs. (3) to 7 are the

mathematical expressions for respective RSS, R?, R?%adj, SD, and BIC.

RSS = Z?(Qi,exp - Qi,model)z (3)

31 (i exp=Qexp)®= Xi (iexp=Qimodel)”
R2:<‘-p p)* = S iexp =i ) .
Z?(Qi,exp“lexp)z ( )

-1
Riqj=1-(1—-R?. (—nr_lp_l) (5)
1

SD = \/(ﬁ) 27 (iexp = Gimoder)’ (6)
BIC = nln (RT“) + pLn(n) @

In the above equations, gimoder is individual theoretical q value predicted by
the model; giexp is individual experimental g value; gexp is the average of all
experimental g values measured; n is the number of experiments; p is the number

of parameters in the fitting model.

It will be presented the values of Rzadj, SD, and BIC to compare different
models of kinetics and equilibrium presented in this work. The best-fitted model

would present Rzadj closer to 1.000, lower values of SD, and BIC values. The
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kinetic and equilibrium model could not merely be chosen based on the values of
R2 [53,54] when these models present a different humber of parameters.
Therefore, it is necessary to check if the improvements of the Rz values are due
to the increase of a number of the parameters [53,54] or if, physically, the model
with more parameters explains better the process that is taking place [53,54].

However, the difference in BIC values between models could be
conclusive if the difference of BIC values < 2.0, there is no significant difference
between the two models [54]. When BIC values’ difference is within 2-6, there is
a positive perspective that the model with lower BIC is the most suitable [54]. For
variations of BIC values from 6 to 10, there is a strong possibility of the model
with a lower BIC value be the best model to be fitted [54]. However, if the
difference of BIC values = 10.0, it can be predicted with accuracy that the model
with a lower value of BIC is the model better fitted [54].

2.5. Adsorption kinetics and equilibrium models

The kinetic adsorption data were evaluated using three models: pseudo-

first-order, pseudo-second-order, and General-order kinetic models [53].

The equilibrium adsorption data were evaluated using isotherm models of

Langmuir, Freundlich, and Liu [53] (see Supplementary Material).
2.6. Thermodynamics of adsorption

Thermodynamic studies for the RB-4 adsorption onto adsorbents were
performed at a temperature ranging from 10 °C to 50 °C (283 to 323 K). The
Gibb’s free energy change (AG°, kJ mol?), enthalpy change (AH?, kJ mol?), and
entropy change (AS° J molK1) were evaluated with the aid of Egs. (8)-12,
respectively [55-57].

AG® = AH® —TAS° (8)
AG® = —RTLn(K,) 9)

K. = (1000.Kg.molecular weight of adsorbate.standard concentration of the adsorbate) (10)
o =

activity coef ficient of adsorbate

A AH® 1
InRe) = "= T %7

(11)

R is the universal gas constant (8.314 J K mol?); T is the absolute
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temperature (Kelvin); Ke is the thermodynamic equilibrium constant, calculated

according to Eq. (10). Ke is dimensionless.

Ke is calculated by converting Kg values (Liu equilibrium constant) or K.
(Langmuir equilibrium constant), expressed in L mg™ into L mol?. Firstly, the
value Kg or K is multiplied by 1000 (mg g*), and then multiplied by the molecular
weight of the adsorbate (g mol') and by the standard concentration of the
adsorbate (1 mol L) and divided by the activity coefficient of the adsorbate
(dimensionless) [55,56]. It is assumed that the solution is sufficiently diluted to
consider that the activity coefficient is unitary [55,56]. Making these calculations,

Ke becomes dimensionless [55,56].

Eq. (11) is the linearized vant Hoff equation [57]. On the other hand,
recently, Lima et al. [57] also proposed using the nonlinear vant Hoff equation,
as presented in equation 12.

ke = e[S — (%) x 3] (12)

2.7. Synthetic effluent

Two dye-house effluents containing five reactive dyes, one organic matter,

one surfactant, and seven inorganic salts were made.

The chemical compositions of the effluents are presented in Table S1
[2,3,6-8,17,27,28]. These effluents’ chemical composition is compatible with
industrial-textile wastewater. The purpose of using simulated effluents is to test
the adsorption capacities of the adsorbents for removal of the mixture of dyes in
a medium that contains high concentrations of salts, surfactant, and organic

matter.

3. Results and discussion
3.1. Screening of different adsorbents for the uptake of RB-4 dye.

The first screening of the six adsorbents (AW, AW@APTES-0.25,
AW@APTES-0.50, AW@APTES-1.0, AW@APTES-1.5, AW@APTES-2.0) as
adsorbents for removing RB-4 from the water was carried out (Fig S2). This
screening study is critical to characterize the samples that will significantly affect
the removal of dye. As observed, all hybrid materials AW@APTES-X (X = 0.25,
0.50, 1.0, 1.5, 2.0) presented a superior adsorption capacity than unmodified
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wood sawdust (AW).

However, for APTES amounts higher than 0.5, the adsorbent’s adsorption
capacity had a slight decrease and a slight worsening of the measurements’
reproducibility. This loss of sorption capacity could be assigned to the formation
of oligomers of APTES that did not react with OH groups present on the lignin,

cellulose, and hemicellulose groups of the AW biomass [58].

The experiments were performed initially in pH 2.0 because, in earlier
works where APTES grafted on different materials [7,17,27], the amino group is
protonated, forming an ammonium group positively charged that attracts the
anionic RB-4 dye [7,17,27]. This behavior is one of the achievements of using
APTES grafted materials for adsorbing dyes [7,17,27] concerning unmodified AW

sawdust.

For continuing this work, the AW@APTES-0.5 will be material that will be
wholly characterized as adsorbent because it presents a good cost/benefit

relationship.
3.2. Hydrophilicity character of the hybrid surface

A critical characteristic of an adsorbent's surface is its
hydrophobic/hydrophilic characteristics for the adsorption of organic molecules
[7,27,28,30,43,45-48]. The addition of aminopropyl silane to lignocellulosic
materials can alter the hydrophilic characteristics. The amino group is hydrophilic;
however, the propyl-silane group is hydrophobic (Table S2). Observing Table 1,
AW’s HI values decreased from 38.2 to 45.0% for amounts of APTES ranging
from 0.25 to 1.00. It means that the addition of the amine group (-NH2) that is
polar corroborates this result. On the other hand, for the amount of APTES
ranging from 1.5 to 2.0, HI's values increased by 119.9 to 128.7%, which means

that the propyl-silane group leads to a more hydrophobic characteristic.

All the materials reported in Table S2 presented HI values ranging from
0.277 to 0.931, which means that the surface of materials can adsorb more vapor
of water (mg g*) than the vapor of n-heptane [7,27,28,30,43,45-48].

The HI is a vital characteristic of a solid adsorbent because it could help
understand molecules’ adsorption mechanism with polar groups and hydrophobic

groups such as the dyes. The adsorption mechanism using a solid adsorbent
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depends on the chemical nature of the sorbing specie and the adsorbent
[27,29,31,43,45]. Therefore, a complete understanding of adsorption’s

mechanism would lead to knowing the adsorbent’s chemical behavior [43, 45].
3.3. Functional groups of the adsorbents

The functional groups of AW and AW@APTES-0.5 were characterized
using FTIR spectroscopy (Fig 2). Fig 2A presents the spectra from 4000 to 400
cm?, and Fig 2B presents the interval from 2000 to 400 cm™. It is observed
remarkable differences in the vibrational spectra of these two materials. The band
at 3429 (AW) and 3386 cm™* (AW@APTES-0.5) corresponds to the stretching of
the -OH group [46,47]. Also, the -NH2 band of the hybrid material should be over-

lapped with the -OH group, this band shift of 43 cm™ (3429-3386 cm™?)
indicates the formation of AW@APTES-0.5. AW presents two bands at 2914 and
2846 cm that could be assigned to asymmetric and symmetric CH stretching
[6,48], and AW@APTES-0.5 presented bands at 2957 and 2914 cm™ that are
asymmetric CH stretching [6,7]. Both materials presented a band at 1737 cm™
that could be attributed to the C = O stretch [43,44] of carboxylic acid present in
lignin. Both materials presented a band at 1631 cm™ that could be assigned to
aromatic rings mode [43,46]; however, the hybrid material presents a broadening
at 1595 cm of this band that could also be assigned to the overlap of aromatic
bands with NH2 bending [6].

An intense peak at 1510 cm™ in the hybrid material and a small band at
the AW corresponds to NH in-plane bending for AW@APTES-0.5 and aromatic
ring mode for AW material, respectively. Small bands at 1458 and 1427 in both
materials are assigned to aromatic ring modes [43,44]. AW presents a band at
1386 cm1, and AW@APTES-0.5 presents a band at 1371 cm™ (band shift of 15
cm?) that can be assigned to -OH bending [31,45]. AW@APTES-0.5 presents a
band at 1319 cml that is assigned to CN stretching [6,46]. Both materials

presented a band at 1260 cm1 assigned to CO stretching of the lignin’s phenolic
group [2,3]. AW@APTES-0.5 presents a band at 1228 cm that is attributed to
the CN stretch [6,43]. Both materials present bands at 1160, 1110 cm that is

assigned to CO of secondary alcohols. They also present another band at 1055
cmt, which could be assigned to CO stretching of primary alcohol [2,3] or Si-O-
Si stretching for the hybrid material [6,46]. AW@APTES-0.5 presents a band at
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897 cm! assigned to Si-O stretching [28,29]. AW material presents a band at 804

cml corresponds to out-of-phane CH of aromatic bending [48].

FTIR analysis’s main purpose in this research is to characterize and show
that the unmodified sawdust AW presented remarkable changes when it reacted
with APTES, forming the hybrid material. The results depicted in Fig 2 prove that
the reactions showed in Fig 1 indeed took place. The FTIR results also show the
functional groups present in both materials that could be responsible for
formulating a mechanism of adsorption that will be shown in the following

sections.

3.4. Determination of amount of 3-aminopropyl-silane in the AW@APTES-
0.5

The first quantitative analysis of AW@APTES-0.5 and AW was performed
using CHN analysis (see Table S3). According to the N contents, the AW did not
present N, and AW@APTES-0.5 presented 1%.

Therefore it means that at each 100 g of the hybrid sample, it would contain
1.00 g of N that was introduced through the APTES grafting on the lignin (see Fig
1). After performing a stoichiometric calculation for each mol of N, it would contain
one mol of -O3SiCsHsN attached to the hybrid material; therefore, 1.00 g of N
would contain 9.57 g of the APTES groups per 100 g of hybrid (9.57% of grafting).

Also, the TGA analysis can furnish valuable information about the grafting
of APTES on AW sawdust [43,46,47]. The thermal profiles of AW@APTES-0.5
and AW are presented in Fig 3.

The thermal profiles of AW and AW@APTES-0.5 were obtained using two
different atmospheres. From room temperature up to 800 °C it was used inert
atmosphere (N2 stream) and from 800° to 1000 °C synthetic air was used [43,47].
This choice is made to verify the thermal stability of AW and AW@APTES-0.5
under an inert atmosphere at relatively high temperatures (800 °C). Moreover, in
the same run, an oxidizing atmosphere will degrade all the organic compounds
generating ashes [7,43,47]. In this particular case, for the hybrid material, the
difference of AW@APTES-0.5s residual mass minus the AWSs residual mass is

the amount of SiOz2 left in the hybrid material.

Furthermore, from this result, it is possible to estimate the amount of
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APTES groups attached to the hybrid material. Making this calculation, the net

SiO2 percentage in the hybrid material was 4.81%.

Making a stoichiometric calculation of one mol of SiO2 for one mol of -
O3SiCsHsN attached to sawdust, the percentage of APTES grafted on hybrid
material was 10.73%, whose values is not so distant from the value obtained by

N elemental analysis described above (9.57%).

Besides the quantitative estimation of APTES groups grafted on the
biomass, both materials’ thermal behavior present similitudes. Step 1 of the TGA
profile of AW@APTES-0.5 is similar to steps 1 and 2 of AW biomass. Both
materials are thermally stable up to 269.0° (AW@APTES-0.5) and 254.4° (AW).
These weight losses correspond to releases of moisture and interstitial waters
[7,43,47]. Step 2 (AW@APTES-0.5) and step 3 (AW) corresponds to the initial
degradation of cellulose and hemicellulose of the carbonaceous matrix [7,43,47]

and some part of the 3-amino-propyl group attached to the silica [7]. Step 3
(AW@APTES-0.5) and step 4 (AW) are the degradations of lignin of both
samples forming a carbonaceous residue up to close 800 °C [7,43,47]. When air
synthetic is introduced into the system, rapid degradation of all carbonaceous
materials takes place, and it will form ashes. It is essential to highlight that for the
hybrid material, the last step (5) increases mass, which should occur due to the

recombination of the inorganics with oxygen, forming oxides [7] (see Fig 3).

From the results of nitrogen contents in Table S3 and the difference in the
residual mass at 1000° of both AW@APTES-0.5 and AW showed Fig 3, it is

possible to infer that the chemical reaction proposed in Fig 1 took place.
3.5. Isotherms of adsorption and desorption of nitrogen

The isotherms of adsorption and desorption of nitrogen and the DFT and
BJH pore size distribution for AW@APTES-0.5 and AW are presented in Fig 4.

Both materials present low surface areas 1.4 (AW) and 2.4 m? gt
(AW@APTES-0.5), low total pore volumes 0.0022 (AW) and 0.0029 g cm™
(AW@APTES-0.5). The isotherm of adsorption and desorption of N2 of both
materials are type Il [40]. The ratio P/PO 0.2 corresponds to the formation of a
monolayer of nitrogen adsorbed for both materials [40]. This behavior is

characteristic of nonporous or macroporous materials [40]. The pore size
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distribution curves (Fig 4B and 4D) show that both materials present a fraction of

microporous and a small fraction of mesopores.

Comparing these two materials shows that the pore-filling mechanism
should not be the major factor contributing to the uptake of RB-4 using
AW@APTES and AW (see Fig 1) [7,24,25]. For adsorbents with presents large
porosity, one of the main adsorption mechanism is the pore-filling
[2,8,17,45,46,48]. Conversely, for adsorbents with a low surface area and also
involving removal of charged dyes, the mechanism of adsorption is usually
governed by electrostatic attraction, hydrophobic interactions, van der Walls

forces, and other physical interactions mechanisms [3,6,7,22,24-26].
3.6. pHpzc and effect of initial pH on the adsorption capacity

The pHpzz of AW@APTES-0.5 and AW are presented in Fig 5. The
chemical modification of AW with APTES shift the pHpzc from 6.051 to 10.37.
Making a simulation of values of pKa of the proposed AW@APTES-0.5 structure
using the plugins of Mavin Sketch 21.1.0 (see Fig S3), pKa values of the amino
group are ranging from 9.3 to 11.7; and 7.00-11.7 for terminal silanol groups.
Also, the estimated isoelectric point of the structure of Fig S3 was 9.86. Based
on pKa and isoelectric point values, it is reasonable that the experimental pHpzc
of AW@APTES-0.5 be 10.37. For RB-4 dye solutions at pH< 10.37, the surface
of the AW@APTES-0.5 will present a positively charged surface. For pH > 10.37,
the surface of AW@APTES-0.5 will be negatively charged [46].

Another important point that should be highlighted is the differences in
values of pHpzc for AW@APTES-0.5 and AW. The grafting of AW with APTES
increases the adsorbent’s basicity considerably by introducing amino groups
(around 10% concerning N elemental analysis and TGA results) on the surface.
This increment of N basic groups on AW@APTES-0.5 is responsible for
increasing this hybrid adsorbent’s sorption capacity compared to unmodified AW

biomass.

Fig S4 presents the effect of the initial pH on the adsorption capacity of
AW@APTES and AW for adsorption of RB-4 dye. It was observed that a higher
adsorption capacity was obtained at pH 2.0 for both adsorbents. For any pH

values < pHpzc of the adsorbent, the superficial charge will be positive. As lower
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the adsorbate solution’s pH, the more positively charged will be the adsorbent’s
surface [2,3,6-8].

Considering that RB-4 is an anionic dye that presents two sulfonic groups
(see Fig S1), at pH 2.0, the electrostatic attraction of positively charged
adsorbents (AW and AW@APTES-0.5) with the negatively charged RB-4 dye will
take place. As the pH of the adsorbate solution increases, the adsorption capacity
decreases. This observation is characteristics of electrostatic attractions of
anionic dyes at low pH values being removed by carbon-based adsorbents [2,3,6-
8].

For continuing this research, the dye solution’'s pH was fixed at 2.0,
considering that both adsorbents’ maximum adsorption capacity occurred using

this acidity.
3.7. Kinetics of adsorption

The kinetics data of adsorption of RB-4 dye onto AW@APTES and AW
adsorbent materials were performed using pseudo-first-order (PFO), pseudo-
second-order (PSO), and general-order (GO) [53], and the data are displayed in
Table S4 and Fig 6.

Observing the graphs of Fig 6, it is clear that the kinetics data did not
adequately follow the PFO. The kinetic data seems to follow PSO and GO.
However, to distinguish the better model, it is necessary to analyze the data
depicted in Table S4. Values of R?%agj, SD, and mainly BIC values [46-48, 54] help

define the better model to explain the kinetic model.

The GO kinetic model presented the lower values of SD, lower BIC values,
and closer to 1.00 values of R?ad. However, the DBIC (BIC value of model 1 - BIC
value of model 2) has a conclusive establishment of a physical model [54]. For
ABIC 2 10, the BIC model that presents the low value is statistically the best-fitted
model [54]. The values of 4BIC were > 101.1 (BICpro-BICco) and > 18.7 (BICpso
- BICco) utilizing both adsorbents (see Table S4). Therefore, it could be stated
that the kinetic data of the adsorption of RB-4 dye onto AW and AW@APTES-
0.5 were most suitably fitted using the GO kinetic model [54].

As earlier reported [7,8,28,31,43,44,46-48], the constant rate k is not

suitable for comparing different kinetic models because it presents different units,
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depending on the model (see Table 3). However, an interpolation in the nonlinear
fitted curve for 50% of the saturations and 95% saturation will lead to ti/2 and to.9s,

respectively.

Disregarding the values of ti2 and to.os for PFO, the values of ti2 are about
10 and 12 min for AW@APTES-0.5 and AW, respectively. The to.gs is a good
estimative to know the time for obtaining the isotherm results [7,8,28,31,43,44,46-
48]. Considering the to.gs for GO kinetic model, these times were about 165
(AW@APTES-0.5) and 198 min (AW). Considering that higher concentrations of
RB-4 could delay a little bit more, the time for performing the isotherms of
adsorption was established at 240 min (4 h) to guarantee that the system attained

the adsorption equilibrium utilizing both adsorbents.

Besides the values of ti2 and to.gs help establish the time for performing
the isotherms, these values indicated that the kinetics of adsorption of RB-4 onto
AW@APTES-0.5 is slightly faster than AW because these differences are not
remarkable. The differences in the superficial area, pore size distribution, and
total pore volume are also not remarkable, but the hybrid material presents
slightly better values for these textural characteristics. The effect of faster kinetics
with surface area, pore volume has been previously discussed in the literature
[46-48].

Also, it is relevant to highlight that performing kinetic experiments of
adsorption of RB-4 dye onto AW@APTES-0.5 and AW is not possible to
differentiate a relevant contribution of the chemical modification of APTES in the
AW biomass. The main difference is only on the amount of dye up taken (see
values of ge in Table S4) and not on the kinetic behavior. This result allied to the
studies of the influence of initial pH of RB-4 dye solution (Fig S4), and also
considering the grafting of APTES on the AW surface did not alter the textural
characteristics of the AW (Fig 4), these set of results leads to that the adsorption
mechanism of RB-4 onto both adsorbents should follow an electrostatic attraction
of the anionic dye with the positively charged adsorbent at pH 2.0 [3,6,17].

In order to explore the adsorption mechanism of RB-4 onto AW@APTES-
0.5 and AW adsorbents, intraparticle diffusion curves were obtained [53]. Fig 6B

and 6D show that the plot of g: versus /t present three sections. The first section
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could be assigned to the diffusion of the dye by the film [53], which was a fast
step. The second stage can be assigned to the intraparticle diffusion, and the
third section is the diffusion of the RB-4 dye adsorbents through the smaller pores
of the adsorbents until the equilibrium is attained [53]. From the slope of the
second linear portion, it was calculated that the intraparticle diffusion rate
constant (kia) were 5.457 and 1.387 mg g* min®® for AW@APTES-0.5 and AW
adsorbents respectively. The ratio kis of AW@APTES-0.5 divided by AW was
3.93 times, which means that the adsorption kinetics onto the hybrid adsorbent
would be faster than the unmodified biomass. However, one of the reasons for
the hybrid adsorbent present higher kid can also be attributed to the higher
sorption capacity of AW@APTES-0.5 adsorbent compared to AW (unmodified
biomass).

3.8. Isotherms, thermodynamics, and mechanism of interaction of adsorbent with

the adsorbate

The isotherms of adsorption and desorption of RB-4 dye onto
AW@APTES-0.5 and AW at temperatures ranging from 10° to 50°C were
performed. The equilibrium data were fitted using the nonlinear fitting of
Langmuir, Freundlich, and Liu isotherm models are presented in Table S5. Fig
S5 shows the isotherms at 50 °C for the adsorption of RB-4 dye onto both
adsorbents.

According to the results presented in Table S5, the Liu isotherm model
was better fitted by the isotherm data at temperatures ranging from 10° to 50 °C,
because of the lowest SD and BIC and Rzagj closer to 1 were obtained for this
isotherm model. The DBIC between Langmuir and Liu ranged from 50.23 to 55.63
for temperatures 10°- 40°C and 3.390 at 50°C, using the hybrid adsorbent, and
52.85 to 104.3 for 10° to 50°C using AW biomass [54]. Although just for one
temperature and one case, the ABIC (BICLangmuir - BICLiu) was not conclusive;
however, there is a perspective that the Liu model would be the better isotherm
model to be fitted at 50 °C concerning Langmuir isotherm, using the hybrid
adsorbent [54]. For all ABIC = 10 it is conclusive that the Liu model was the best-
fitted model. The BICFreudich - BICLu ranged from 62.19 to 123.5 (AW@APTES-
0.5) and 90.06-124.7 (AW) for temperature from 10° to 50 °C. Therefore,

considering the adsorption of RB-4 onto both adsorbents, the equilibrium data
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were successfully fitted by the Liu model at the temperature range from 10° to 50
°C.

Considering the values of Qmax obtained by the Liu isotherm for both
adsorbents, it is observed that AW@APTES-0.5 presented values 8.8-21.6 times
higher than AW. This considerable increase in the adsorption capacity is due to
the possible formation of AW@APTES-0.5 depicted in Fig 1. The insertion of
amino groups on the hybrid material leads to positively charged ammonium
groups when the adsorbent is immersed in a solution with pH 2.0, facts that allow
attracting the anionic RB-4 dye electrostatically.

Table S6 and Fig S6 [55,56] present the thermodynamic data of adsorption
of RB-4 dye onto AW@APTES-0.5 and AW adsorbents.

As can be seen, the result of thermodynamic of adsorption for the
adsorption of RB-4 dye onto two adsorbents, the process of adsorption was
spontaneous within the range of temperatures used (283-323 K), where the value
of AG < 0, the values of 4H > 0, pointing that the process of adsorption was
endothermic in both cases (see Fig S6) [57]. Also, the magnitude of enthalpy
changes is compatible with physical adsorption [59,60]. For both cases, the 4S°
were also positive, indicating that the sorbing specie should have lost hydration

water before occupying the adsorbent’s active site [46,47].

Considering the data of the surface area, pore size distribution, HI, pHpzc
of the adsorbents, the chemical nature of the adsorbents, the studies of initial pH
of the sorbing solution, the study of kinetics, and the thermodynamic results for
adsorption of the anionic RB-4 dye onto AW@APTES-0.5 and AW, it is possible
to state that the mechanism of interaction of the adsorbent with the adsorbate is
an electrostatic attraction of the anionic RB-4 dye onto the protonated amino

groups of the adsorbent at pH 2.0 (see Fig 7).

The probable mechanism of interaction of the adsorbent with the
adsorbate should take place in two steps. In the first step, the amino groups at
pH 2.0 are protonated, forming positively charged ammonium specie. The RB-4
anionic dye is electrostatically attracted by the ammonium group (positively
charged) at the second stage, forming an ion pair. This interaction mechanism
should be the primary mechanism of adsorption, disregarding the transport
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phenomena. Other less significant mechanisms are hydrogen-bonding, p-p

interaction of RB-4 rings with AW’s aromatics, van der Waals interactions [43,47].

The mechanism of pore-filling should be disregarded, considering the low
surface area of both adsorbents. In the AW material, where there are no 3-
aminopropy! groups, the interaction mechanism is limited to hydrogen-bonding,
p-p interaction of RB-4 rings with AW’s aromatics, van der Waals interactions
[43,47], and electrostatic attraction. For the AW material, the mechanism is still
the electrostatic attraction; however, there is no amino group presence as in the
hybrid material, limiting the sorption capacity compared to AW@APTES-0.5.

3.9. Simulated effluents

Two synthetic effluents were prepared to verify the performance of the
AW@APTES-0.5 and AW as adsorbents for the treatment of textile wastewater
effluents (see Table S1). An adsorbent with potential application in real situations
should present a good removal in a medium containing several compounds
[2,3,6,7,8,17,27,28]. Fig 8 presents the UVVIS spectrum of the simulated
effluents A and B before the adsorption (spectra in black) and after treatment with
AW@APTES-0.5 (red spectra) and AW (blue spectra).

For calculating the overall removal percentage, it was integrated the area
under the curves [43]. Taking into account that absorbance is an additive property
[43], the absorbance of each component present in the effluents is summed
during the integration [43]. The percentage of removal can be calculated by the
spectra area after treatment divided by the effluent area before the treatment [43].
For effluent A, the obtained overall removals were 98.66% (AW@APTES-0.5)
and 10.24% (AW) (see Fig 8).

For effluent B, which presents higher concentrations of the components,
the obtained overall removals were 98.52% (AW@APTES-0.5) and 9.15% (AW).
These results show AW@APTES-0.5 which presents a maximum adsorption
capacity of 276.8 mg g* (25 °C, see Table S5), has the potential for being
employed as an adsorbent for the treatment of dying containing textile
wastewaters. On the other hand, AW’s unmodified sawdust that presents a lower
maximum adsorption capacity (12.81 mg g* at 25°C) cannot be used as a

potential adsorbent for wastewater treatment.
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4. Conclusion

Ayous sawdust (AW) was chemically modified with different proportions of
APTES, forming AW@APTES-0.25, AW@APTES-0.50, AW@APTES-1.0,
AW@APTES-1.5, and AW@APTES-2.0. In the first screening of these
adsorbents for removing the Reactive Blue 4 dye (RB-4), it was shown that the
AW@APTES-0.50 material is the best hybrid material for continuing the work
because of its higher sorption capacity and lower variability of the results. In order
to comparethe differences in performance of AW@APTES-0.5, the unmodified

biomass (AW) was used.

Nitrogen isotherms of adsorption and desorption characterized both
AW@APTES-0.50 and AW, and the results showed that both materials have low
surface areas and poor porosities. This result indicated that the mechanism of
pore filling should be disregarded. Using TGA (10.73%) and C H N elemental
analysis (N analysis 9.57%), it was possible to estimate the percentage of APTES
grafted on AW material. The probable grafting of APTES on sawdust (see Fig 1)
increased the hydrophilicity feature of AW@APTES-0.50 compared to AW and
also shifted the pHpzc from 6.051 (AW) to 10.37 (AW@APTES-0.50), which confer
a basic characteristic to the hybrid material. Studies of the effect of the initial pH
of RB-4 on the adsorption capacity of both adsorbents showed that pH 2.0 is the
best acidity to obtain the maximum removal of the dye using both adsorbents.

The adsorption kinetics data were better fitted to the nonlinear general
order kinetic model (GO), and the equilibrium data obtained at temperatures
ranging from 10° to 50°C showed that the nonlinear Liu isotherm model
represented better the equilibrium of adsorption. The thermodynamics of
adsorption showed that the process of adsorption was favorable (4G°<0),
endothermic (4H°>0), and the magnitude of enthalpy changes is compatible with
physical adsorption. Based on all the results obtained in this work, a mechanism
of adsorption where the main contribution is the electrostatic attraction of the
anionic dye with the positively charged adsorbent at pH 2.0 should take place.
Results of treatment of simulated effluents showed that AW@APTES-0.50 is a
potential adsorbent for being employed in real applications because the efficiency
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of removal attained up to 98.66% of a sample with a complex formulation (see
Table S1).

References

[1] Global Dyes and Pigments Market Size Report, 2020-2027. Grand
View Research; Website visited on February 12th, 2021.
https://www.grandviewresearch.com/industry-analysis/dyes-and-pigments-

market.

[2] Puchana-Rosero MJ, Adebayo MA, Lima EC, Machado FM, Thue PS,
Vaghetti JCP, Umpierres CS, Gutterres M. Microwave-assisted activated carbon
obtained from the sludge of tannery-treatment effluent plant for removal of leather
dyes. Colloids Surfa A: Physicochem Eng Aspects 2016;504:105-15.

[3] Alencar WS, Lima EC, Royer B, dos Santos BD, Calvete T, da Silva
EA, Alves CN. Application of agai stalks as biosorbents for the removal of the dye
Procion Blue MX-R from aqueous solution. Sep Sci Technol 2012;47:513—-26.

[4] Matyjas E, Rybicki E. Novel reactive red dyes. Autex Res J 2003;3:90—

[5] Hessel C, Allegre C, Maisseu M, Charbit F, Moulin P. Guidelines and

legislation for
dye house effluents. J Environ Manag 2007;83:171-80.

[6] Adebayo MA, Prola LDT, Lima EC, Puchana-Rosero MJ, Cataluna R,
Saucier C, Umpierres CS, Vaghetti JCP, da Silva LG, Ruggiero R. Adsorption of
Procion Blue MX-R dye from aqueous solutions by lignin chemically modified with

aluminum and manganese. J Hazard Mater 2014;268:43-50.

[7] Leite AJB, Lima EC, dos Reis GS, Thue PS, Saucier C, Rodembusch
FS, Dias SLP, Umpierres CS, Dotto GL. Hybrid adsorbents of tannin and APTES
(3-aminopropyltriethoxysilane) and their application for the highly efficient
removal of acid red 1 dye from aqueous solutions. J Environ Chem Eng
2017;5:4307-18.

[8] Machado FM, Sophia AC, Lima EC, Dias SLP, Prola LDT, Saucier C,
Jauris IM, Zanella I, Fagan SB. Adsorption of Alizarin Red S Dye by Carbon

Nanotubes- An Experimental and Theoretical Investigation. J Phys Chem C



128

2016;120:18296-306.

[9] Reactive Blue 4. Dye world variety.
http://www.worlddyevariety.com/reactive-dyes/reactive-blue-4.html  web  site
visited May 6th, 2021.

[10] de Lima ROA, Bazo AP, Salvadori DMF, Rech CM, Oliveira DP,
Umbuzeiro GA. Mutagenic and carcinogenic potential of a textile azo dye
processing plant effluent that impacts a drinking water source. Mutat Res Genet
Toxicol Environ Mutagen 2007;626:53—60.

[11] Kaledin VI, lInitskaya SlI, Ovchinnikova LP, Popova NA, Bogdanova
LA, Morozkova TS. Mutagenic Activation and Carcinogenicity of Aminoazo Dyes
ortho Aminoazo-toluene and 3 Methyl-4-Dimethyl-amino-azobenzene in
Experiments on Suckling Mice. Biophysics (Oxf) 2014;59:431-5.

[12] Alderete BL, da Silva J, Godoi R, da Silva FR, Taffarel SR, da Silva
LP, Garcia ALH, Mitteregger-Jr. H, de Amorim HLN, Picada JN. Evaluation of
toxicity and mutagenicity of a synthetic effluent containing azo dye after advanced
oxidation process treatment. Chemosphere 2021;263:128291. doi:
10.1016/j.chemosphere.2020.128291.

[13] Kokturk M, Altindag F, Ozhan G, € Calimli MH, Nas MS. Textile dyes
Maxilon blue 5G and Reactive blue 203 induce acute toxicity and DNA damage
during embryonic development of Danio rerio. Comparat Biochem Physiol, Part
C 2021;242:108947. doi: 10.1016/j.cbpc.2020.108947.

[14] Goud BS, Cha HL, Koyyada G, Kim JH. Augmented biodegradation
of textile azo dye effluents by plant endophytes: a sustainable, eco-friendly
alternative. Curr Microbiol 2020;77:3240-55.

[15] Ayed L, El-Ksibi I, Charef A, EI-Mzoughi R. Hybrid coagulation-
flocculation and anaerobic-aerobic biological treatment for industrial textile
wastewater: a pilot case study. J Text Inst 2021;112:200-6.

[16] Santana RMR, Charamba LCV, do Nascimento GE, de Oliveira JGC,
Sales DCS, Duarte MMMB, Napoleao DC. Degradation of textile dyes employing
advanced oxidative processes: kinetic, equilibrium modeling, and toxicity study
of seeds and bacteria. Water Air Soil Pollut 2019;230:136. doi: 10.1007/s11270-



129

019-4178-x.

[17] de Menezes EW, Lima EC, Royer B, de Souza FE, dos Santos BD,
Gregorio JR, Costa TMH, Gushikem Y, Benvenutti EV. lonic silica-based hybrid
material containing the pyridinium group used as an adsorbent for textile dye. J
Colloid Interface Sci 2012;378:10-20.

[18] Wu J, Liu J, Wen B, Li Y, Zhou b, Wang Z, Yang S, Zhao R. Nitrogen-
rich covalent triazine frameworks for high-efficient removal of anion dyes and the
synergistic adsorption of cationic dyes. Chemosphere 2021;272:129622. doi:
10.1016/j.chemosphere.2021.129622.

[19] Ji Y, Zhang W, Yang H, Ma F, Xu F. Green synthesis of poly(pyrrole
methane) for enhanced adsorption of anionic and cationic dyes from aqueous
solution. J. Colloid Interface Sci 2021;590:396—406.

[20] Reghioua A, Barkat D, Jawad AH, Abdulhameed AS, Khan MR.
Synthesis of Schiff's base magnetic crosslinked chitosan-glyoxal/ZnO/Fe304
nanoparticles for enhanced adsorption of organic dye: modeling and mechanism
study. Sustain Chem Pharm 2021;20:100379. doi: 10.1016/].scp.2021.100379.

[21] Didehban A, Zabihi M, Faghihi M, Akbarbandari F, Akhtarivand H.
Design and fabrication of core-shell magnetic and non-magnetic supported
carbonaceous metal-organic framework nanocomposites for adsorption of dye. J
Phys Chem Solids 2021;152:109930. doi: 10.1016/j.jpcs.2020.109930.

[22] dos Santos JMN, Pereira CR, Pinto LAA, Frantz T, Lima EC, Foletto
EL, Dotto GL. Synthesis of a novel CoFe204/chitosan magnetic composite for
fast adsorption of indigotine blue dye. Carbohyd Polym 2019;217:6-14.

[23] Abdel-Ghani NT, EI-Chaghaby GA, Rawash ESA, Lima EC. Magnetic
activated carbon nanocomposite from Nigella sativa L. waste (MNSA) for the
removal of Coomassie brilliant blue dye from aqueous solution: statistical design
of experiments for optimization of the adsorption conditions. J Adv Res
2019;17:55-63.

[24] Carijo PM, dos Reis GS, Lima EC, Dotto GL. Functionalization of corn
stover with 3aminopropyl-triethoxysilane to uptake Reactive Red 141 from
aqueous solutions. Environ Sci Pollut Res 2019;26:32198-208.



130

[25] Lima VVC, Nora FBD, Peres EC, Reis G, Lima EC, Oliveira MLS,
Dotto GL. Synthesis and characterization of biopolymers functionalized with
APTES (3 aminopropyltriethoxysilane) for the adsorption of sunset yellow dye. J
Environ Chem Eng 2019;7:103410. doi: 10.1016/j.jece.2019.103410.

[26] Franco DSP, Tanabe EH, Bertuol DA, dos Reis GS, Lima EC, Dotto
GL. Alternative treatments to improve the potential of rice husk as an adsorbent
for methylene blue. Water Sci Technol 2017;75:296—-305.

[27] Wamba AGN, Lima EC, Ndi SK, Thue PS, Kayem JG, Rodembusch
FS, dos Reis GS, de Alencar WS. Synthesis of grafted natural pozzolan with 3-
aminopropyltriethoxysilane: preparation, characterization, and application for
removal of Brilliant Green 1 and Reactive Black 5 from aqueous solutions.
Environ Sci Pollut Res 2017;24:21807-20.

[28] Thue PS, Sophia AC, Lima EC, Wamba AGN, de Alencar WS, dos
Reis GS, Rodembusch FS, Dias SLP. Synthesis and characterization of a novel
organic-inorganic hybrid clay adsorbent for the removal of acid red 1 and acid

green 25 from aqueous solutions. J. Clean. Prod. 2018;171:30-44.

[29] Wamba AGN, Kofa GP, Koungou SN, Thue PS, Lima EC, dos Reis
GS, Kayem JG. Grafting of Amine functional group on silicate-based material as
an adsorbent for water purification: a short review. J Environ Chem Engin
2018;6:3192-203.

[30] Wamba AGN, Ndi SK, Lima EC, Kayem JG, Thue PS, Costa TMH,
Quevedo AB, Benvenutti EV, Machado FM. Preparation, characterization of
titanate nanosheetpozzolan nanocomposite and its use as an adsorbent for
removal of diclofenac from simulated hospital effluent. J Taiwan Inst Chem Eng
2019;102:321-9.

[31] Caicedo DF, dos Reis GS, Lima EC, de Brum IAS, Thue PS, Cazacliu
BG, Lima DR, dos Santos AH, Dotto GL. Efficient adsorbent based on
construction and demolition wastes functionalized with 3-
aminopropyltriethoxysilane (APTES) for the removal ciprofloxacin from hospital
synthetic  effluents. J Environ Chem Eng 2020;8:103875. doi:
10.1016/j.jece.2020.103875.

[32] Dogar S, Nayab S, Faroog MQ, Said A, Kamran R, Duran H, Yameen



131

B. Utilization of biomass fly ash for improving quality of organic dye-contaminated
water. ACS Omega 2020;5:15850-64.

[33] Nematidil N, Sadeghi M, Nezami S, Sadeghi H. Synthesis and
characterization of Schiff-base-based chitosan-g-glutaraldehyde/NaMMTNPs-
APTES for removal Pb2+ and Hg2+ ions. Carbohyd Polym 2019;222:114971.
doi: 10.1016/j.carb-pol.2019.114971.

[34] Laureano-Anzaldo CM, Haro-Mares NB, Meza-Contreras JC,
Robledo-Ortiz JR, Manriquez-Gonzalez R. Chemical modification of cellulose
with zwitterion moieties used in the uptake of red Congo dye from aqueous
media. Cellulose 2019;26:9207-27.

[35] An L, Si C, Bae JH, Jeong H, Kim YS. One-step silanization and
amination of lignin and its adsorption of Congo red and Cu(ll) ions in an aqueous
solution. Int J Biol Macromol 2020;159:222-30.

[36] Fotsing PN, Bouazizi N, Woumfo ED, Mofaddel N, Derf FL, Vieillard
J. Investigation of chromate and nitrate removal by adsorption at the surface of
an amine-modified cocoa shell adsorbent. J Environ Chem Eng 2021;9:104618.
doi: 10.1016/j.jece.2020.104618.

[37] Bayat A, Tati A, Ahmadipouya S, Haddad SA, Arjmand M. Electrospun
chitosan/polyvinyl alcohol nanocomposite holding polyaniline/silica hybrid
nanostructures: an efficient adsorbent of dye from aqueous solutions. J Mol Liq
2021;331:115734. doi: 10.1016/j.molliq.2021.115734.

[38] Sirajudheen P, Karthikeyan P, Vigneshwaran S, Basheer MC,
Meenakshi S. Complex interior and surface modified alginate reinforced reduced
graphene oxidehydroxyapatite hybrids: removal of toxic azo dyes from the
agueous solution. Int J Biol Macromol 2021;175:361-71.

[39] Nisar M, Thue PS, Maghous MB, Geshev J, Lima EC, Einloft S.
Polysulfone metal-activated carbon magnetic nanocomposites with enhanced
CO2 capture. RSC Adv 2020;10:34595. doi: 10.1039/d0ra06805e.

[40] Thommes M, Kaneko K, Neimark AV, Olivier JP, Rodriguez-Reinoso
FJ, Rouquerol KS, Sing W. Physisorption of gases, with special reference to the

evaluation of surface area and pore size distribution (IUPAC Technical Report).



132

Pure Appl Chem 2015;87:1051-69.

[41] Haghighatju F, Rafsanjani HH, Esmaeilzadeh F. Estimation of the
dimension of micropores and mesopores in single-walled carbon nanotubes
using the method Horvath Kawazoe, Saito and Foley and BJH equations. Micro
Nano Lett 2017;12:1-5.

[42] Jagiello J, Thommes M. Comparison of DFT characterization methods
based on N2, Ar, CO2, and H2 adsorption applied to carbons with various pore
size distributions. Carbon 2004,;42:1227-32.

[43] Thue PS, Umpierres CS, Lima EC, Lima DR, Machado FM, dos Reis
GS, da Silva RS, Pavan FA, Tran HN. Single-step pyrolysis for producing
magnetic activated carbon from tucuma ( ~ Astrocaryum aculeatum) seed and
nickel(Il) chloride and zinc(Il) chloride. Application for removal of Nicotinamide
and Propanolol. J Hazard Mater 2020;398:122903. doi:
10.1016/j.jhazmat.2020.122903.

[44] Saucier C, Karthickeyan P, Ranjithkumar V, Lima EC, dos Reis GS,
de Brum IAS. Efficient removal of amoxicillin and paracetamol from aqueous
solutions using magnetic-activated carbon. Environ Sci Pollut Res
2017;24:5918-32.

[45] Dos Reis GS, Sampaio CH, Lima EC, Wilhelm M. Preparation of novel
adsorbents based on combinations of polysiloxanes and sewage sludge to
remove pharmaceuticals from aqueous solutions. Colloids Surf A: Physicochem
Eng Aspects 2016;497:304-15.

[46] Umpierres CS, Thue PS, dos Reis GS, de Brum IAS, Lima EC, de
Alencar WA, Dias SLP, Dotto GL. Microwave activated carbons from Tucuma ( ~
Astrocaryum aculeatum) waste for efficient removal of 2-nitrophenol from

aqueous solutions. Environ Technol 2018;39:1173-87.

[47] Lima DR, Hosseini-Bandegharaei A, Thue PS, Lima EC, de
Albuquerque YRT, dos Reis GS, Umpierres CS, Dias SLP, Tran HN. Efficient
acetaminophen removal from water and hospital effluents treatment by activated
carbons derived from Brazil nutshells. Colloids Surf A: Physicochem Eng Aspects
2019;583:123966. doi: 10.1016/j.colsurfa.2019.123966.



133

[48] Kasperiski FM, Lima EC, Umpierres CS, dos Reis GS, Thue PS, Lima
DR, Dias SLP, Saucier C, da Costa JB. Production of porous activated carbons
from Caesalpinia ferrea seed pod wastes: highly efficient removal of Captopril
from aqueous solutions. J Clean Prod 2018;197:919-29.

[49] Lima EC, Brasil JL, Santos AHDP. Evaluation of Rh, Ir, Ru, W-Rh, W-
Ir, and W-Ru as permanent modifiers for the determination of lead in ashes, coals,
sediments, sludges, soils, and freshwaters by electrothermal atomic absorption
spectrometry. Anal Chim Acta 2003;484:233-42.

[50] Lima EC, Barbosa Jr. F, Krug FJ. The use of tungstenrhodium
permanent chemical modifier for cadmium determination in decomposed
samples of biological materials and sediments by electrothermal atomic
absorption spectrometry. Anal Chim Acta 2000;409:267—74.

[51] Lima EC, Barbosa Jr. F, Krug FJ, Guaita U. Tungsten-rhodium
permanent chemical modifier for lead determination in digests of biological
materials and sediments by electrothermal atomic absorption spectrometry. J
Anal At Spectrom1999;14:1601-5.

[52] Lima EC, Fenga PG, Romero JR, de Giovani WF. Electrochemical
behavior of [Ru(4,40-Me2bpy)2(PPh3)(H20)](ClO4)2 in homogeneous solution
and incorporated into carbon paste electrodes. Application to oxidation of

benzylic compounds. Polyhedron 1998;17:313-8.

[53] Lima, E.C., Adebayo, M.A., Machado, F.M. Chapter 3: kinetic and
equilibrium models of adsorption, in carbon nanomaterials as adsorbents for
environmental and biological applications, C.P. Bergmann, F.M. Machado,

editors Springer International Publishing, 2015 pp. 3369.

[54] Lima EC, Sher F, Guleria A, Saeb MR, Anastopoulos I, Tran HN,
Hosseini-Bandegharaei A. Is one performing the treatment data of adsorption
kinetics correctly? J Environ Chem Eng 2021;9:104813. doi:
10.1016/j.jece.2020.104813.

[55] Lima EC, Hosseini-Bandegharaei A, Moreno-Pirajan JC,
Anastopoulos |. A critical review of the estimation of the thermodynamic
parameters on adsorption equilibria. Wrong use of equilibrium constant in the

Van’t Hoof equation for calculation of thermodynamic parameters of adsorption.



134

J Mol Lig 2019;273:425-34.

[56] J Mol Lig, 280 (2019) 298-300 Lima EC, Hosseini-Bandegharaei A,
Anastopoulos |. Response to “Some remarks on a critical review of the estimation
of the thermodynamic parameters on adsorption equilibria. Wrong use of
equilibrium constant in the van’t Hoff equation for calculation of thermodynamic
parameters of adsorption. J Mol Lig 2019;273 J Mol Lig, 280 (2019) 298-300.

[57] Lima EC, Gomes AA, Tran HN. Comparison of the nonlinear and linear
forms of the van’t Hoff equation for calculation of adsorption thermodynamic
parameters (AS° and AH°). J Mol Lig 2020;311:113315. doi:
10.1016/j.molliq.2020.113315.

[58] Zou Y, Li L, Tan B, Ma Y, Fang L, Lu C, Xu Z. Silane modified epoxy
coatings with low surface tension to achieve self-healing of wide damages. Prog
Organ Coat 2019;133:357-67.

[59] Chang R, Thoman-Jr JW. Chapter 17- Intermolecular forces. Physical

chemistry for chemical sciences. University Science Books; 2014. p. 779-808.

[60] Lipkowski P, Koll A, Karpfen A, Wolschann P. An approach to estimate
the energy of the intramolecular hydrogen bond. Chem. Phys. Lett. 2002;10:256—
63.



Supplementary Material

Preparation of hybrids of wood sawdust with 3-aminopropyl-triethoxysilane. Application

as an adsorbent to remove Reactive Blue 4 dye from wastewater effluents.
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Nilton F.G.M. Cimirro, Diana R. Lima, Faroq Sher, Mohammad Hadi Dehghani
2.5. Models of kinetics and isotherms of adsorption

Pseudo-first-order [53], pseudo-second-order [53], and General-order [53] models were used to
fit the kinetic data. The mathematical equations of these respective models are shown in

Equations 8, 9, and 10.

0,=d, -[1-exp(-k, - 1)] (8)

qk,t (9)

" T (0)1+1]

q

Q.- ) < 1/1-n (10)
[ Ky (@)™ -t-(n-1)+1]

Q.=

Where t is the contact time (min); qt, ge are the amount of adsorbate adsorbed at time t and the
equilibrium respectively (mg g?); ki is the pseudo-first-order rate constant (min); k is the
pseudo-second-order rate constant (g mg? min?); kn is the general order constant rate

(mint.(g mg™*)™), n is the general-order exponent (n = 1) .
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Langmuir, Freundlich, and Liu’s models were employed for the analysis of equilibrium

data. Equations 11, 12 and 13 show the corresponding Langmuir [53], Freundlich [53], and Liu

models [53].
_ Qmax ’ KL 'Ce (11)
L K_-C,
9. = Kg -C™ (12)
Qmax ’ (Kg ’ Ce)nL (13)

% = 1+ (K, -C)™

Where ¢e is the adsorbate amount adsorbed at equilibrium (mg g?); Ce is the adsorbate
concentration at equilibrium (mg L™); Qmax is the maximum sorption capacity of the adsorbent
(mg g1); KL is the Langmuir equilibrium constant (L mg™); K is the Freundlich equilibrium
constant [mg.g*.(mg.L"Y)"F]; Kg is the Liu equilibrium constant (L mg™); nr and n. are the

exponents of Freundlich and Liu model, respectively, (nr and n. are dimensionless).
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Table S1. Chemical composition of the simulated dye effluents.

Dyes

Concentration (mg L)

Amax (NmM) Effluent A Effluent B

Procion Blue MX-R 594.0 45.00 90.00
Cibacron Brilliant Yellow 3G-P 402.0 12.00 24.00
Reactive Black 5 597.5 12.00 24.00
Reactive Orange 16 493.0 12.00 24.00
Reactive Red194 505.0 12.00 24.00
Other compounds

Na2COs3 15.00 30.00
NaCl 15.00 30.00
CH3sCOONa 15.00 30.00
KNOs 15.00 30.00
NasPO4 15.00 30.00
Sodium Dodecyl Sulfate 10.00 20.00
Na2S04 10.00 20.00
NH4CI 10.00 20.00
Humic acid 10.00 20.00
pH* 2.0 2.0

*pH of the solution was adjusted with 0.1 mol L* NaOH and or HCI.

Table S2. Hydrophobic/hydrophilic balance (HI) for AW and AW@APTES-X adsorbents.

Sample HI*

AW 0.724
AW@APTES-0.25 0.326
AW@APTES-0.50 0.277
AW@APTES-1.0 0.324
AW@APTES-1.5 0.931
AW@APTES-2.0 0.868
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Table S3. CHN elemental analysis for AW and AW@APTES-0.5.

C(%) H®%) N (%)
AW 4625 6.16  0.00
AW@APTES-0.5 4453 612  1.00




Table S4. Kinetic parameters for adsorption of RB-4 dye onto AW and AW@APTES-0.5
adsorbents. It was used initial concentrations of 415 mg L RB-4, the adsorbent dosage of 1.5

gL pH2.
Pseudo-first order AW@APTES-0.5 AW
de (Mg g?) 186.5 43.16
ke (min) 0.06265 0.05455
ti2 (min) 11.06 12.71
to.os (Min) 47.82 54.92
R%aqj 0.9710 0.9659
SD (mg g) 9.543 2.442
BIC 101.8 62.05
Pseudo-second order
de(mg gb) 200.7 46.76
ko(g mg™* minY) 4.489.10" 1.652.10°
ti2 (min) 10.61 12.28
to.os (Min) 144.2 159.8
R2adj 0.9994 0.9982
SD (mg g} 1.341 0.5574
BIC 19.37 -17.52
General-order
de (Mg g?) 204.9 49.00
kn (min?.(g mgh)™L) 1.562.10* 3.388.10*
n 2.204 2.418
t12 (mMin) 10.59 12.29
to.95 (mMin) 164.9 198.8
R2adj 0.9998 0.9994
SD (mg g}) 0.8205 0.3157
BIC 0.6310 -39.48
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Table S5. Parameters of the isotherm of Langmuir, Freundlich, and Liu for the uptake of RB-
4 onto AW@APTES-0.5 and AW adsorbent.

AW@APTES-0.5 10°C 20°C 25°C 30°C 40°C 50°C
Langmuir

Qmax (Mg g™ 294.4 348.1 349.0 395.2 384.8 423.2
KL (L mg™) 0.008461 0.01069 0.01327  0.01661 0.02299  0.03291
R2aqj 0.9976  0.9789  0.9927 0.8970  0.9989  0.9983
SD (mg g™) 4.034 14.40 8.702 36.878  3.793 5.317
BIC 47.82 85.99 70.89 114.2 45.97 56.10
Freundlich

Ke [(mg g%) (mg L

)F] 30.64 42.93 50.32 76.47 72.11 100.9
nF 3.088 3.272 3.478 4.073 3.811 4.350
R2adj 09392  0.8866  0.9064 0.7667  0.9253  0.9133
SD (mg g™ 20.30 33.38 31.13 55.51 31.15 37.68
BIC 96.30 111.2 109.1 126.5 109.1 114.9
Liu

Qmax (Mg g™ 276.8 306.3 321.9 338.3 373.2 415.1
Kg (L mg™) 0.009478 0.01289 0.01504  0.01767  0.02441 0.03363
n. 1.189 1.620 1.337 30712 1115 1.089
R2aqj 0.9999  0.9999  0.9999 0.9998  0.9999  0.9988
SD (mg g™) 0.6006  1.191 0.4816 1.780 0.6760  4.516
BIC 7810  12.73 -14.43 24.78 4263  52.71
AW 10°C 20°C 25°C 30°C 40°C 50°C
Langmuir

Qmax (Mg g™ 22.32 39.86 44.08 31.71 40.26 32.44
KL (L mg™) 0.00141 0.002877 0.003324  0.008018 0.005836 0.01297
R2aqj 0.8805  0.9904  0.9876 0.9944  0.9947  0.9924
SD (mg g™) 1.601 0.9847  1.253 0.6843  0.8345  0.8677
BIC 20.10 5.515 12.74 -5.402  0.5482  1.719
Freundlich

Ke (mg g* (mg L?)

UnFy 0.2520  1.300 1.922 3.527 3.102 5.217
nF 1.750 2.200 2.399 3.269 2.833 3.842
R2aqj 0.8311  0.9427  0.9348 09784  0.9370  0.9677
SD (mg g™) 1.904 2.405 0.9348 1.350 2.884 1.788
BIC 25.29 32.30 37.67 14.98 37.76 23.42
Liu

Qmax (Mg g™ 12.81 32.93 36.45 36.63 36.45 36.66
Kg (L mg™) 0.003198 0.004168 0.004790  0.005460 0.007178 0.009486
n. 4.186 1.47" 1.523 0.7460  1.303 0.7227
R2aqj 09999  0.¢ 0.9999 0.9999  0.9999  0.9999
SD (mg g™) 0.05419 0. 0.08141  0.02013 0.1363  0.05826
BIC 7997 6935  -67.76 -109.7 -52.30  -77.80
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Table S6. Thermodynamics of adsorption of RB-4 dye onto AW@APTES-0.5 and AW.

According to the literature, the thermodynamic equilibrium constant was calculated by the Liu

isotherm of Table 4 [55,56]. The AH® and AS° were calculated using nonlinear fitting [57].

AW@APTES-0.5

T (K) 283 293 298 303 313 323
Ke 6.042.10° 8.219.10° 9.586.10° 1.126.10* 1.556.10* 2.144.10*
AG® (kJ mol?) -20.49 -21.96 -22.71 -23.50 -25.12 -26.78
AS® (J KL.mol?) - - 160.6 - - -
AH® (kJ mol™) - - 25.10 - - -
AW

T (K) 283 293 298 303 313 323
Ke 2.038.10° 2.657.10° 3.053.10° 3.481.10° 4.575.10° 6.047.10°
AG® (kJ mol?) -17.93 -19.21 -19.88 -20.54 -21.93 -23.38
AS® (J Kt.mol?) - - 138.5 - - -
AH® (kJ mol™) - - 21,37 - - -
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Cl A

as

N

H——N pKa=10.24

Fig S1- A- Structural Formula of RB-4 dye (C,H,,Cl,N,Na,0,S,) pKa values

are indicated in figure; B- optimized three-dimensional structural formula of RB-4
The dimensions of the chemical molecule was calculated using MarvinSketch
version 21.1.0. Molecular weight 681.383 g mol™; Van der Waals volume 454.98
R*: van der Waals surface area 681.31 A*(pH 2.0); Polar surface area 254.05 &’
(pH 2.0); Dipole Moment 90.94 Debye; Hydrophilic-lipophilic balance 43.50.
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Fig S2. Effect of amount of APTES on the sorption capacity of the
adsorbents for removal of 285.0 mg L™ of RB-4 dye. Adsorbent dosage
of 1.5 g L", initial pH 2, temperature 25°C , time of contact 360 min.
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Fig S3. Estimation of values of pK, for the amino and silanol groups of
AW@APTES-0.5
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Fig S4. Effect of initial pH on the sorption capacity of A- AW@APTES-0.5;
B- AW. Conditions, adsorbent dosage 1.5 g L, initial RB-4 300 mg L™, 25°C,
contact time 360 min.
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Fig S5. Isotherms of adsorption of RB-4 dye onto, A- AW@APTES-0.5 and

B- AW. Conditions initial pH 2.0, adsorbent dosage 1.5 g L™, T 50°C, time
of contact 240 min.
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Adsorbate: RB-4 dye, A- AW@APTES-0.5 and B- AW.
Conditions initial pH 2.0, adsorbent dosage 1.5 g L™, time of contact 240 min.
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ABSTRACT

Two carbon composite materials were prepared by mixing avocado biochar and methyl
polysiloxane (MK). Firstly, MK was dissolved in ethanol, and then the biochar was
added at different times. In sample 1 (R1), the time of adding biochar was immediately
after dissolving MK in ethanol, and in sample 2 (R2), after 48 h of MK dissolved in
ethanol. The samples were characterized by nitrogen adsorption/desorption
measurements obtaining specific surface areas (SBET) of 115 m? g~ (R1) and 580 m?
g! (R2). The adsorbents were further characterized using scanning electron
microscopy, FTIR and Raman spectroscopy, adsorption of vapors of n-heptane and
water, thermal analysis, Bohem titration, pHpzc, and C H N elemental analysis. R1 and
R2 adsorbents were employed as adsorbents to remove the antibiotic ciprofoxacin from
the waters. The ti2 and to.gs based on the interpolation of Avrami fractional-order were
20.52 and 246.4 min (R1) and 14.00 and 157.6 min (Rz2), respectively. Maximum
adsorption capacities (Qmax) based on the Liu isotherm were 10.77 (R1) and 63.80 mg
g ! (R2) for ciprofoxacin. The thermodynamic studies showed a spontaneous and
exothermic process for both samples, and the value of AH® is compatible with physical

adsorption.

Keywords: Methyl polysiloxane and biochar composite, Hydrophobic surface,

Pharmaceutical adsorption, Adsorption thermodynamics, Synthetic efuents.

1. Introduction

Releases of contaminants of emerging concerns (CECs) to water bodies have
been a critical environmental concern in the last years (Sophia and Lima 2018)
because these compounds can distress the aquatic ecosystem (Ma et al. 2022). These
CECs come from the pesticides, pharmaceutical, textile, petrochemical industries,
human and animal excretions, and hospital effluents (Sophia and Lima 2018). One
pharmaceutical class of relevant concern to the environment is the antibiotic class,
which humans and livestock frequently employ. The release of antibiotics into water
bodies could generate microbial resistance (Qiu et al. 2019; Bondarczuk and
Piotrowska-Seget 2019); therefore, its removal from water is relevant.

The municipal wastewater treatment plants present failures in removing
antibiotics and other CECs (Wang et al. 2021b) completely. Therefore, tertiary water

treatment procedures are necessary to complete the removal of CECs (Aref-Oskoui et
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al. 2022; Tian et al. 2022). The methods for treatment of antibiotic contaminated waters
take place using membrane filtration (Aref-Oskoui et al., 2022), Fenton-like advanced
oxidative process (Tian et al. 2022; Yu et al. 2022), photocatalysis (Baaloud;j et al.,
2021), ozone treatment (Foroughi et al., 2022), plasma degradation (Li et al. 2021),
and adsorption (Arif et al., 2022; de Oliveira Carvalho et al. 2019; Guellati et al. 2022;
Kovtun et al. 2020; Magesh et al. 2022).

Adsorption is preferable for antibiotic-loaded wastewater treatment due to its
low-initial effectuation costs, easy operation, and high adsorption effectiveness of
CECs from wastewaters (Caicedo et al. 2020; dos Reis et al. 2016; Thue et al. 2020;
Tomul et al. 2020; Yazidi et al. 2020; Sellaoui et al. 2021). The most commonly
employed adsorbent utilized to remove pharmaceuticals from aqueous effluents is
activated carbon (de Oliveira Carvalho et al. 2019; Thue et al., 2018; Hanafy et al.
2021, Sellaoui et al. 2017, 2019) and other carbon-based adsorbents such as biochar
(Tomul et al. 2020). On the other hand, diferent composite materials (Arif et al. 2022;
Caicedo et al. 2020; dos Reis et al. 2016; Guellati et al. 2022; Khan et al. 2020; Kovtun
et al. 2020; Lawal et al. 2019; Magesh et al. 2022; Thue et al. 2020; Wang et al. 2021a;
Yadav et al. 2021; Yu et al. 2018, Sellaoui et al. 2022) are used as alternatives to
activated carbons. In addition, adsorbents derived from polysiloxanes have been
utilized to remove pharmaceuticals (dos Reis et al. 2016; Kollarahithlu and
Balakrishnan 2021; Panahi et al. 2019).

Polysiloxane composite materials have some benefits as adsorbents, such as
high stability at a higher temperature, better mechanical strength, no swelling (dos Reis
et al. 2016), and the facility of being chemically modified and functionalized because
of the presence of free silanol groups on their surfaces (Cok and Gizli 2020). On the
other hand, polysiloxane’s hybrid materials are more costly adsorbents than biochar
and other biomass-based materials produced from low-cost biomass precursors
(Cunha et al. 2020; Lima et al. 2019a; Thue et al. 2017).

Avocado seed corresponds to approximately one-quarter of the total fruit (Leite
etal. 2017). The annual production of Avocado in Brazil surpasses 240,000 tons, which
will generate about 60,000 tons of avocado seed (STATISTA 2020). In addition, the
preparation of activated biochar from avocado seed as an adsorbent has been
reported in the literature (Leite et al. 2017, 2018; Kudo et al. 2020); however, this
material presents the drawbacks of low mechanical strength.

Therefore, combining avocado seed biochar and synthetic polysiloxane material
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precursors and producing a new composite material seems to be a clever strategy to
use a biomass-based material and polysiloxane to obtain adsorbent with mechanical
strength and good sorption capacity. Furthermore, this composite material should
present rigidity and elevated hydrophilic behavior, and it could be used as adsorbents
for a large number of CECs. For the first time, the production of new composite
adsorbent materials is reported using avocado biochar and methylpolysiloxane (MK)
at a 1:0.5 ratio. Firstly, MK was dissolved in ethanol, and then the avocado biochar
was added at different times. In sample 1 (R1), the time of adding biochar was
immediately after dissolving MK in ethanol, and in sample 2 (R2), after 48 h of MK
dissolved in ethanol. Subsequently, different analytical techniques fully characterized
the samples R1 and R2. The adsorbents R1 and R2 were used to remove ciprofloxacin
(CIP) from aqueous effluents.

This work chose ciprofloxacin (CIP) as the adsorbate because it is a broad-
spectrum antibiotic largely employed for various treatments (Igwegbe et al. 2021;
Sadredinamin et al. 2022). Also, it has been discovered that the toxicity of CIP present
in aquatic phytoplankton and algae (Nie et al. 2013; Hagenbuch and Pinckney 2012).
Therefore, the study of removing CIP antibiotic from aqueous effluents is indeed

important.

2. Materials and methods
2.1. Reactants and solutions

In order to prepare the composite material, methylpolysiloxane (MK) was
provided by Silres® MK. Ciprofloxacin (CIP,C17H1sFN3O3 MM: 331.347 g mol™, CAS:
86393-32-0, Fig S1) was furnished by Merck. A 1.00 g L™ stock solution of CIP was
prepared using deionized water. The working CIP solutions were prepared by dilution
of the stock solution.

2.2 Preparation of polysiloxane and biochar

The avocado biochar was prepared by carbonizing 50.0 g of avocado seed
powder at 500 °C using the conditions previously described (Leite et al. 2018).
Composite adsorbents prepared from avocado biochar and MK polysiloxane were

prepared following the procedure.

Briefly, 5.0 g MK was dissolved in 50.0 mL ethanol, and immediately after the
dissolution of MK (about 15 min), 10.0 of avocado biochar was added and 0.5 mL NH3.
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The system was kept under reflux at 70°C for 48 h. Afterward, the heating was stopped,
the reactional mixture was filtered, and the product was washed with water+ethanol
mixture (1:1). Finally, the product was dried at 130 °C for 12 h. This first product was
called (R1). Then, a second procedure was carried out when the avocado biochar was
added after 48 h of dissolution of MK in water in the presence of NH3s solution. In this
case, the biochar was added after hydrolysis, and polycondensation of MK was already
taken (R2) before adding avocado biochar. The reactional mixture was stirred for 1 h,
and then the reaction was stopped, and the final product was washed with
ethanol+water (1:1) and dried at 130°C for 12 h (R2) (see Fig. S2).

2.3 Composite characterizations

R1 and Rz composite adsorbents (<250 pym) were used in the batch contact
adsorption to decrease diffusion limitation when a larger particle diameter is employed.
Nitrogen adsorption/desorption isotherm analysis (Tristar 3000 apparatus,
Micrometrics Instrument Corp.) was carried out to determine the surface area (BET
method) (Thommes et al. 2015) and the volume of pores (by DFT method) (Jagiello
and Thommes, 2004). Before the analysis, the sample was degassed at 100 °C for 2

h in a nitrogen flow.

As previously described, the hydrophobic-hydrophilic ratio (HI) was performed
(Teixeira et al. 2021; Wamba et al. 2017). In addition, the pHpzc of the R1 and R2
samples were obtained as described elsewhere (Lima et al. 2019b; Teixeira et al.
2021). The elemental analysis (C H N/O) was performed utilizing a Perkin Elmer

analyzer (Lima et al. 2019b; Teixeira et al. 2021).

The functional groups of the materials were qualitatively determined using
Fourier transform infrared spectroscopy (FTIR) (Bruker Spectrometer) using KBr
pellets. The spectrum was recorded with 100 cumulative scans over 4000-400 cm™
with a resolution of 4 cm™ (Lima et al. 2019b). In addition, Raman spectra were

obtained using a Bruker Bravo spectrometer (Guy et al. 2022).

An adapted Boehm-titration procedure was used to quantify the total amount of
acidic and basic groups of the ABc-600 (Goertzen et al. 2010a, b; Oickle et al. 2010a,
b). The thermal stability of the R1 and Rz were performed by TGA analysis (TA model
SDT Q600) as previously described (Lima et al. 2019b; Thue et al. 2020).

The morphology of composite samples to observe the particle patterns was
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examined by scanning electron microscopy (SEM) using the Merlin instrument
(FESEM, ZEISS Sigma HD) with an in-lens secondary electron detector (dos Reis et
al. 2022).

2.4 Batch adsorption experiments

An aliquot of 20.00 mL of CIP (see Fig. S1) solution with the initial concentration
variating from 5.0 to 200.0 mg L-! was added to 50.0-mL fat Falcon tubes with 30.0
mg of R1 and Rz composite samples at pH ranging 2.0-10.0. The Falcon tubes were
capped and disposed of horizontally inside a thermostatic reciprocating agitator (Oxy
350, Séao Leopoldo, Brazil). The slurries were shaken at different time intervals
between 1 and 360 min at 10° to 45 °C with a shaking speed of 120 strikes per minute
(Teixeira et al. 2021). Subsequently, the solid phase was separated from the liquid
phase by centrifugation. When necessary, aliquots of 1-10 mL of the liquid phase were
diluted to 1.0-25.0 mL in calibrated volumetric flasks using the blank solution.
Ciprofloxacin unabsorbed after the adsorption process was measured using the
T90+PG Instruments spectrophotometer at a maximum absorption wavelength of
273.0 nm (de Oliveira et al. 2019).

The sorption capacity (Eg. 1) and the percentage of CIP removed (Eg. 2) are

given below:
Co—C
q=Dy (2)
%Removal = 100.@ (2)
0

g is the sorption capacity of CIP adsorbed by the adsorbent (mg g™*). Co is the
initial CIP solution concentration in contact with the solid adsorbent (mg L™1). Ct is the
final CIP concentration after adsorption (mg L™). m is the mass of adsorbent (g). V is

the aliquot of the pharmaceutical solution (L) introduced in the flask.

The study of the influence of the initial pH of CIP was performed at 25 °C, using
an initial concentration of 100 mg L™* of the pharmaceutical solution, a time of contact
between the adsorbent and adsorbates of 2 h, an adsorbent dosage of 1.5 g L™, and

pH ranging from 2.0 to 10.0.

The kinetic and equilibrium data’s fithess was done using nonlinear methods,

which were evaluated using the Simplex method and the Levenberg—Marquardt
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algorithm using the fitting facilities of the Microcal Origin 2021 software (Lima et al.
2021a). The suitableness of the kinetic and equilibrium models was evaluated using
the residual sum of squares (RSS), the determination coefficient (R?), the adjusted
determination coefficient (Rzadj), the standard deviation of residues (SD), and also the
Bayesian Information Criterion (BIC) (Lima et al. 2021a, 2021b). Equations 3, 4, 5, 6

and 7 are the mathematical expressions for respective RSS, R2, R2adj, SD, and BIC.

RSS = z:?(Qi,exp - Qi,model)z 3)

Y (iexp—lexp)®— L (diexp—dimodel)?
RZ — ( i \Uiexp xXp i \Giexp ,mode ) 4
X (diexp—dexp)® ( )

-1
Riaj=1-(1—R?. (nr_l—p_l) (5)
1

SD = \/(ﬁ) 27 (Giexp ~ Qimoder)” (6)
BIC = nln (%) + pLn(n) @

In the above equations, gi, model is the individual theoretical g value predicted
by the model; gi, exp is individual experimental g value; gexp is the average of all
experimental g values measured; n is the number of experiments; and p is the number

of parameters in the fitting model.

The values of R?agj, SD, and BIC will be presented to compare different models
of kinetics and equilibrium presented in this work. The best-fitted model would present

R2agj closer to 1.000, lower values of SD, and BIC values.

However, the kinetic and equilibrium model could not merely be chosen based
on the values of R? (Lima et al. 2021a, 2021b) when these models present a different
number of parameters. Therefore, it is necessary to check if the R? values’
improvements are due to the increase of a number of the parameters (Lima et al.
2021a, 2021b) or if, physically, the model with more parameters explains better the
process taking place (Lima et al. 2021a, 2021b). However, the difference in BIC values
between models could be conclusive if the difference in BIC values < 2.0; there is no

significant difference between the two models (Lima et al. 2021a, 2021b).
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When BIC values’ difference is within 2—6, there is a positive perspective that
the model with lower BIC is the most suitable (Lima et al. 2021a, 2021b). For variations
of BIC values from 6 to 10, there is a strong possibility that the model with a lower BIC
value is the best model to be fitted [43,44]. However, if the difference in BIC values 2
10.0, it can be predicted with accuracy that the model with a lower BIC value is better
fitted (Lima et al. 2021a, 2021b).

2.5 Kinetics and equilibrium adsorption models

Pseudo-first-order, pseudo-second-order, and Avrami fractional-order (Lima et
al. 2021a) models were used to fit the kinetic data. The mathematical equations of

these respective models are shown in Egs. 8, 9, and 10.

qr = qe.[1 —exp (—kqt)] (8)
_ kaqdt

qe = 1+qe.kp.t ©)

4 = qe-[1 —exp (—kayt)™] (10)

where t is the contact time (min); qt, ge are the amount of adsorbate adsorbed
at time t and the equilibrium, respectively (mg g?); k1 is the pseudo-frst-order rate
constant (min~?); k2 is the pseudo-second-order rate constant (g mg™ min); kav is the

Avrami fractional-order constant rate (min~t); and nav is the Avrami exponent (n>0).

Langmuir, Freundlich, and Liu’s models were employed to analyze equilibrium
data. Equations 11, 12, and 13 show the corresponding Langmuir, Freundlich, and Liu
models (Lima et al. 2021a).

_ Qmax -KL-Ce
Ge = 1+ Ky.Ce (11)
1
qe = Kp.CenF (12)

Qméx-(Kg-Ce)nL
1+ (Kg.Ce)™E

qe = (13)

where ge is the adsorbate amount adsorbed at equilibrium (mg g™); Ce is the
adsorbate concentration at equilibrium (mg L™); Qmax is the maximum sorption capacity

of the adsorbent (mg g™1); Kv is the Langmuir equilibrium constant (L mg™); Kr is the
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Freundlich equilibrium constant [mg.g™.(mg.L™1)"V"F]; Ky is the Liu equilibrium constant
(Lmg™); and nr and n. are the exponents of Freundlich and Liu model, respectively (nr

and n. are dimensionless).
2.5 Adsorption thermodynamics

Thermodynamic studies for the CIP adsorption onto R1 and R2 adsorbents were
performed at temperatures ranging from 10 to 45 °C (283 to 318 K). The Gibb’s free
energy change (AG°, kJ mol™?), enthalpy change (AH°, kJ mol™), and entropy change
(AS°, Jmol™ K1) were evaluated with the aid of Egs. 14, 15, 16 and 17, respectively
(Lima et al. 2019a, 2019b, 2020).

AG® = AH® —TAS° (14)
AG® = —RTLnkK)? (15)
K, = (1000.Kg.MW.[yadsorbate]o) (16)

The combination of Egs. 14 and 15 leads to Eqg. 17.

AS® AH? 1

LTLKQ = T— —; (17)

R is the universal gas constant (8.314 J K™ mol™); T is the absolute temperature
(Kelvin); Mw is the molecular weight of the adsorbate (g mol™), [adsorbate]® is the
standard molar concentration of the adsorbate, which by definition is 1 mol L™; y is the
activity coefficient of the adsorbate. Ke® is the thermodynamic equilibrium constant,

calculated according to Eq. 16. Ke® is dimensionless (Lima et al. 2019a, 2019b).

Ke® is calculated by converting Kg values (Liu equilibrium constant) or Kt
(Langmuir equilibrium constant), expressed in L mg™ into L mol™. Firstly, the value Kg
or KL is multiplied by 1000 (mg g*) and then multiplied by the molecular weight of the
adsorbate (g mol™t) and by the standard concentration of the adsorbate (1 mol L™%) and
divided by the activity coefficient of the adsorbate (y-dimensionless) (Lima et al. 2019a,
2019b). It is assumed that the solution is sufficiently diluted to consider that the y is
unitary (Lima et al.2019a, 2019b). Making these calculations, Ke® becomes
dimensionless (Lima et al. 2019a, 2019b).

Equation 17 is the linearized van’t Hof equation (Lima et al. 2020). On the other
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hand, recently, Lima et al. 2020 proposed using the nonlinear van’t Hof equation, as

presented in Eq. 18.

o= 5 (42 @

3. Results and discussion
3.1 Textural characteristics

Figure 1 shows the isotherms of adsorption and desorption of N2 and the pore
size distribution curves according to the DFT method for R1 and R2 composite samples.
There is a remarkable difference in the textural properties of composite materials. R1
sample presents a surface area of 115 m? g~! and a total pore volume of 0.0713 cm3g~2.

Conversely, the R2 sample presents a surface area of 580 m? g™ and a total
pore volume of 0.364 cm?3 gL. Itis crucial to focus that although the adsorption isotherm
of adsorption of N2 seems to be classified as type | (Thommes et al. 2015), they present
hysteresis type H2(b) (Thommes et al. 2015). This type of loop hysteresis is associated
with a wide size distribution of neck widths of the pores (Thommes et al. 2015). The
ratio P/Po to about 0.2 is assigned to a monolayer of nitrogen formation over both

composite adsorbents (Thommes et al. 2015).

The pore size distribution curves of the materials seem to be a mixture of
microporous materials (pore diameter < 2 nm) and mesopores with diameter < 8 nm
(Fig. 1B and D).

It is expected that Rz composite material would present a higher sorption
capacity for removal of CIP from waters than R1 due to the higher surface area and
total pore volume (dos Reis et al. 2016; Thue et al. 2020). This enhancement of the
expected sorption capacity of R2 material over R1 is due to the pore-filling mechanism.
Although this mechanism is essential for removing solutes dissolved in water, it is not

the unique mechanism that should be considered (Cunha et al. 2020; Thue et al. 2017).

Figure S3 shows the SEM images of Ri and Rz composite samples,
respectively. There are no remarkable differences between the two composite
materials. In the R1 sample, an irregular material deposit is seen over other materials.
This deposit could be chains of MK polysiloxane covering the avocado biochar. In the
R2 composite sample, the layer of MK polysiloxane seems to be shorter than the one
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covering R1. The results of EDS (data not shown) did not reveal remarkable differences
in the Si content in both samples; however, further analysis will show that the R1

material presents more Si content when compared to the Rz sample.

Fig 1. Textural characteristics of R1 and Rz samples. a Isotherm of adsorption of R1; b
pore size distribution of R1; ¢ isotherm of adsorption of Rz; d pore size distribution of

R2
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3.2 Qualitative analysis

With the aim of identifying the main functional groups present on the surface of
the R1 and R2 composite materials, FTIR spectra were recorded, contributing to a
better understanding of how the composite materials could interact with the CIP
adsorbate (see Fig. 2). Both composite materials present very similar FTIR spectra.
The band at 3417 (R1) and 3415 cm™ (R2) corresponds to the stretching of the -OH
group (de Oliveira Carvalho et al. 2019; Caicedo et al. 2020). Considering that these
bands are broad, they should be overlapping with -NH groups. For R1, the bands at
2968 (asymmetric), 2922 (asymmetric), and 2854 cm™! (symmetric) could be assigned
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to the stretch of C-H groups (Thue et al. 2017; Wamba et al. 2017), and for Rz, the
bands at 2976 (asymmetric), 2920 (asymmetric), and 2856 cm™ (symmetric) are C-H
stretching (Thue et al. 2017; Wamba et al. 2017). The bands at 1691 (R1) and 1689
cm-1 (R2) are assigned to the stretching of the C= O carboxylic acid functional group
in biochar (Guy et al. 2022; Teixeira et al. 2021).

Fig 2. FTIR spectra: a R1 and b Rz
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The bands at 1621 and 1570 (R1) and 1614 and 1566 cm™ (R2) are attributed
to aromatic rings mode (dos Reis et al. 2022; Tomul et al. 2020). A broadening of these
bands was observed, that is, characteristics of organo-silicate materials (dos Reis et
al. 2016; Teixeira et al. 2021). In addition, the bands at 1570 (R1) and 1566 cm™ (R2)
can also be attributed to the overlap of NH2 bending bands with aromatic ring modes

(dos Reis et al. 2016; Teixeira et al. 2021). The small bands at 1406 (R1) and 1408
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(R2) are attributed to aromatic ring modes (Thue et al. 2017; Wamba et al. 2017). The
bands at 1269 (R1) and 1271 cm™ (R2) are assigned to the C-O stretching of the
phenolic group present on the biochar (Lima, DR et al. 2019a; b) or alternatively to Si-
CHs of MK present in both samples (dos Reis et al. 2016; Teixeira et al. 2021). The
bands at 1110 (R1), and 1120 cm™ (R2) are assigned to C-O of secondary alcohols
present in the biochar. Both composite materials present a band at 1026 (R1), and
1032 cm-1 (Ry) attributed to the Si—O-Si stretch of composite material (dos Reis et al.
2016; Teixeira et al. 2021) or primary alcohol C-O groups stretch (Cunha et al. 2020;
Thue et al. 2017). The band at 766 (R1) and 769 cm™ (R2) are attributed to Si-O
stretching (Cok and Gizli 2020; Thue et al. 2017).

The Raman spectra of R1 and R2 composites are depicted in Fig. 3. Raman
spectroscopy was carried out to deeply explore the structure and degree of
graphitization of the R1 and Rz composite materials. Two distinct Raman shifts are
observed in the spectra. The first one (D-band), centered at 1332 cm™, is assigned to
sp® electronic states (considered defects in the planar sp? graphitic structure)
corresponding to graphite’s low symmetry carbon structure (dos Reis et al. 2022). The
second band (G-band), centered at 1592 cm™, reflects the structural integrity of sp?-
hybridized carbon atoms (dos Reis et al. 2022). These two types of carbon are present

in the BCs phase.

Fig 3. Raman spectra
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The qualities of the samples were evaluated by comparing the D to G band
intensity (the ID/IG ratio). The ID/IG ratio is often below a couple of percent for high
quality samples with higher graphitization. Therefore, higher ID/IG ratio values mean
carbon structure with several defects, and low values mean carbon samples with a
higher organization (dos Reis et al. 2022). The value of ID/IG for R1 was 1.04, and for
Rz, it was 0.800. These results show that the grafting of MK polysiloxane onto avocado
biochar led to a more organized Rz composite sample when less MK is grafted in the
biochar (data will be shown in the next section that Rz presents less Si than the R

sample).
3.2 Quantitative analysis

The thermal gravimetric analyses of R1 and R2 composite samples are shown
in Fig. 4. The thermal behavior of both composite samples is similar, presenting three
main weight losses. This analysis utilized nitrogen from room temperature up to 800°C
and then from 800 to 1000°C; the atmosphere was changed from inert to oxidizing
utilizing synthetic air (Cunha et al. 2020; Lima et al. 2019a; b; Teixeira et al. 2021,
Thue et al. 2020).

In the first stage, 21.3-530.2°C (R1) and 18.3-522.2°C (R2) comprise the water
losses associated with some small decomposition of volatile organics present in the
avocado biochar (Cunha et al. 2020; Leite et al. 2018; Lima et al. 2019b; Teixeira et
al. 2021) or the loss of methyl group present in the MK siloxane (dos Reis et al. 2016).
However, these weight losses were only 7.51% (R1) and 6.04% (R2), showing the high-
thermal stability of both composite samples. The second stage was 530.2—796.6°C
(R1) and 522.2—-807.0°C (R2), which could be assigned to some degradation of carbon
material of biochar. Again, this weight loss was not remarkable for both samples
(8.85% R1 and 6.50% R2), which indicates that from room temperature up to close to
800 °C, the total weight loss under nitrogen stream was 16.36% (R1) and 12.54% (R2).
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Fig 4. TGA analysis: a R1 and b R2. From room temperature up to 800 °C, the

gas utilized was N2. From 800 to 1000 °C, the gas utilized was synthetic air
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These values indicate that both composite materials present very high thermal

stability. In the third stage, under a synthetic air atmosphere, the weight losses were
remarkably increased to 53.37% (R1) and 60.83% (R2). This third weight loss

corresponds to the total degradation of the composite materials’ carbonaceous matrix,

leading to a total weight loss including the three stages up to 69.73% (R1) and 73.37
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(Rz2). Therefore, the residual mass left in the crucible was 30.27% (R1), and 26.63%
(Rz2) could be assigned to the ashes of the composite samples since the third stage
was conducted under a synthetic air atmosphere (Cunha et al. 2020; Lima et al. 2019a;
b; Teixeira et al. 2021; Thue et al. 2020).

Based on these residue’s contents, it is possible to infer that the contents of MK
incorporated in R1 were higher than in the Rz sample. This result is consistent with the
time of exposition of avocado biochar with MK polysiloxane. In the R1 sample, the
avocado biochar was added immediately after the dissolution of MK in ethanol, and
they remained together for 48 h of contact. On the other hand, for the R2 sample, the
avocado biochar was added after 48 h of dissolution of MK polysiloxane in ethanol,
allowing to form oligomers of MK in ethanol, adding the avocado biochar, and keeping
it together for just one hour of contact.

The C H N elemental analysis is depicted in Table 1. The contents of carbon
present in R1 are compatible with a higher composite formation between avocado
biochar and MK polysiloxane because then its value is lower (53.64% C) when
compared with the R2 sample (61.22% C), and also the value is also compatible with
the contents of ashes determined by TGA analysis, described previously. The contents
of H and N were also determined by CHN elemental analysis, and the values are
depicted in Table 1. The atomic ratio C/H is 1.20 (R1) and 1.71 (R2). How much the
C/H atomic ratio is closer to 2, the higher the degree of aromaticity. Conversely, when
the atomic ratio of C/H is closer to 1, higher is the aliphatic portion (dos Reis et al.
2022). This behavior could be easily explained by imaging the condensation of several
aromatic rings. For each aromatic ring (CeHs), when they are fused, it is necessary to
lose two atoms of hydrogen, forming C10H8 for two rings, C14H10 for three fused
aromatic rings, CisH22 for four fused aromatic rings, C22H14 for five fused rings, and
Ca6H16 for six fused aromatic rings. Therefore, for each fusion of two aromatic rings,
the number of carbon increases by four, and the number of hydrogen increases by two
(ratio of 2C for 1H).

Table 1. CHN/O elemental analysis, HlI, total acidity and total basicity, and pHpzc for
R1 and Rz composites

C®%) H(%) N (%) O(%) Ashes(%) Total Total HI pHpzc
Acidity Basicity
(mmol g?') (mmol g?)

R1 5364 376 1.05 11.28 30.27 0.1025 0.1056 1.725 5.09

R2 6122 301 114 800 26.63 0.2617 0.3125 1.051 4.91
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Considering that the methyl group number of MK polysiloxane is higher when
more of this MK is grafted on the biochar. Therefore, the values of C H N elemental
analysis are compatible with a higher amount of MK grafted on R1 when compared with
the R2 sample. The total acidity and basicity of the composite samples were quantifed
using the Bohem titration (Goertzen et al. 2010a, b; Oickle et al. 2010a, b), and the
contents of these groups are depicted in Table 1. The higher the sum of acidic plus

basic groups, the more polar the surface of the adsorbent.

The HI ratio is given by the equation below (dos Reis et al. 2016; Cunha et al.
2020):

HI =

amount of n—heptane vapor(mg)/ adsorbent mass(g) (19)
amount of water vapor (mg)/ adsorbent mass(g

The HI values of R1 and R2 samples are also depicted in Table 1. The values
of HI were 1.725 (R1) and 1.051 (R2). According to Eq. 19 given above, the higher
values of HI mean a higher tendency of the adsorbent surface to uptake hydrophobic
molecules. As discussed previously, the sum of acidic plus basic groups was 0.2081
mmol g™t (R1) and 0.5742 (R2). Comparing the values of HI with the sum of polar
groups (acidic plus basic groups), it can be observed that a higher amount of polar
groups leads to a low value of HI, as previously observed in several cases already
reported in the literature (Cunha et al. 2020; dos Reis et al. 2016; Lima et al. 2019a; b;
Leite et al. 2017; Teixeira et al. 2021; Thue et al. 2020). Another important correlation
is that the higher the amount of MK incorporated, the higher the hydrophobicity and HI
value. Considering that the R1 sample presented a higher amount of MK grafted on the
biochar, this material presents a higher HI value. The values of pHpzc of R1 and R2 were
5.09 and 4.91, respectively (Table 1), showing no remarkable difference in the acidity

behavior of these two composite materials.
3.3 Effect of pH

The influence of the adsorbate solution’s initial pH on the sorption capacity is
one of the main variables that could affect the uptake of a molecule in an adsorbent
(Kudo et al. 2020; Tomul et al. 2020). The value of pHpzc also infkuences the sorption
capacity of the adsorbent. For pH values>pHpz, the adsorbent surface becomes

negatively charged, and for pH values<pHpz, the adsorbent surface becomes
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positively charged (Leite et al. 2017; Lima et al. 2019a). Also, the pKa values of the

adsorbate influence the sorption capacity of an adsorbent.

Figure S4 shows the CIP species at pH ranging from 0 to 14 (de Oliveira
Carvalho et al. 2019). The pKa values of CIP are pKal 5.56 and pKa2 8.77. Therefore,
CIP has three species with different proportions depending on the pH value (see Fig.
S4). At pH 7.0, species 1 contributes 3.48%, species 2 contributes 94.84%, and
species 3 contributes 1.63% of all the species (de Oliveira Carvalho et al. 2019). Then,
the zwitterionic species is predominant at pH 7 (species 2; see Fig. S4). Assays of the
effect of initial CIP pH ranging from 3.5 to 12 demonstrated that the removal

percentage of CIP did not suffer a remarkable variation (changes<2.3%).

Then, in the next adsorption experiments, the pH of the adsorbate solution was
fixed at 7.0 to continue this research. It is important to highlight that at pH 7.0, the
surface of R1 and Rz samples will be negatively charged; however, the predominant
species of CIP is a zwitterionic species (94.84%) (de Oliveira Carvalho et al. 2019);
therefore, electrostatic attraction of the quaternary ammonium salt with the negatively
charged adsorbent could take place.

3.4 Kinetic studies

The kinetics adsorption data of the CIP antibiotic onto R1 and R2 composite
samples were carried out utilizing the pseudo-first-order, pseudo-second-order, and
Avrami fractional-order (Lima et al. 2021a; b), and the parameters of the fitted models
are shown in Table 2, and the kinetic curves are shown in Fig. 5. Observing Fig. 5, it
is possible to verify that PFO and PSO kinetic adsorption models were not accurately
fitted since most experimental points are out of the model curve. On the other hand, a
sound analysis of Table 2 clarifies it. The values of R?ag;, SD, and BIC show that the
Avrami fractional-order kinetic adsorption model was the unique model that described
the kinetic adsorption data well because the values of R?agjare closer to 1.00 and the
values of SD and BIC were lower than compared with PFO and PSO. As reported
earlier (Lima et al. 2021a; b), the Bayesian information criterion (BIC) is a statistical
analysis that establishes the best-fitted model because when ABIC (BIC model 1 - BIC
model 2) < 2, there is no remarkable difference between the two models, and when
ABIC > 10, certainly the model with lower BIC value is the model that better describes

the physical phenomenon (Lima et al. 2021a; b).
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Fig 5. Kinetic Curves for CIP adsorption onto a R1 and b Rz composite
adsorbents. Conditions: the initial CIP concentration was 100 mg L™, the temperature
was fixed at 25 °C, the adsorbent dosage of 1.5 g L™, and initial pH of the adsorbate

solution was 7.0
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The ABIC between PFO and Avrami and PSO and Avrami were, respectively,
156.7 and 134.5 for R1 adsorbent and 65.09 and 28.52 for R2 adsorbent. Therefore,
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the statistical analysis confirms that the Avrami fractional kinetic model describes the
adsorption kinetics for CIP uptake using R1 and Rz adsorbents. Considering that it is
not easy to compare different kinetic models because the constant rates present
different units (see Table 2), the values of ti2 and to.gs were obtained by interpolation
in the fitted curve for the time necessary to attain 50% and 95% of the saturation,
respectively (Lima et al. 2019b; Teixeira et al. 2021; Wamba et al. 2017). These time
parameters mean the time necessary to attain 50% and 95% of the saturation,
respectively. Considering that the Avrami fractional-order kinetic model was the best-
fitted model, it can be assumed that the times to attain 95% of saturation were 246.4
min (R1) and 157.6 min (R2). Based on this result, it was established that the equilibrium
studies should employ a contact time between the adsorbent and the adsorbate of 300
min (R1) and 180 min (Rz) for performing these experiments.

This difference in the contact time to attain the equilibrium is coherent with the
total pore volume of R1 (0.0713 cm® g™%) and R2 (0.364 cm?® g1) composite materials,
as earlier reported for other adsorbents (Cunha et al. 2020; Lima et al. 2019a).
Therefore, higher total pore volume will lead to faster kinetics (Cunha et al. 2020; Lima
et al. 2019a).

3.5 Equilibrium and thermodynamic studies and adsorption mechanism

The equilibrium adsorption studies of CIP onto R1 and R2 composite samples
were performed from 10 to 45 °C. The Langmuir, Freundlich, and Liu equilibrium
models accessed CIP uptake. The results are depicted in Fig. 6 (R1) and Fig. 7 (R2),

and the values of equilibrium parameters are shown in Table 3.

Results depicted in Table 3 show that the Liu equilibrium model was the best
equilibrium model for all the studied temperatures (10 to 45 °C) due to RZ?ag; being
closer to 1 and the lowest BIC and SD values. The ABIC between Langmuir and Liu
ranged from 50.00 to 220.4 (10-45 °C) using R1 adsorbent and 72.46 to 206.9 (10-45
°C) using Rz adsorbent (Lima et al. 2021a; b). The ABIC between Freundlich and Liu
ranged from 69.18 to 141.8 for R1 adsorbent and ranged from 107.3 to 241.1 for R2
adsorbent. Therefore, ABIC values were much higher than 10, which allow one to state
that the Liu isotherm model was the equilibrium model that could explain the
equilibrium data for CIP adsorption onto Ri1 and R2 composite samples at the

temperature of 10—45 °C. These results are corroborated with the values of R?ag; closer



to 1.00, besides the lowest values of SD (see Table 3).
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Fig 6. Isotherms of adsorption of CIP on R1 adsorbent. a 10 °C; b 20 °C; ¢ 25

°C:;d 30 °C; e 40 °C; f 45 °C. Conditions: time of contact 300 min between CIP and
R1; adsorbent dosage 1.5 g.L™%; initial pH 7.0
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Fig 7. Isotherms of adsorption of CIP on Rz adsorbent. a 10 °C; b 20 °C; ¢ 25 °C; d 30
°C; e 40 °C; f 45 °C. Conditions: time of contact 300 min between CIP and Rz;

adsorbent dosage 1.5 g.L™"; initial pH 7.0
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Table 2. Kinetic parameters for adsorption of CIP onto Ri1 and Rz composite
adsorbents. Conditions: Co =100 mg LY; T= 25°C, the adsorbent dosage = 1.5 g L,
pH = 7. All values are expressed with four significant digits

Rl Rz
Pseudo-first order
de (Mg g™) 6.208 41.41
ki (min) 0.03993 0.05762
ti2 (min) 17.36 12.03
to.95 (Min) 75.02 52.00
R? adjusted 0.9133  0.9536
SD (mg g*) 0.6522 3.231
BIC -12.34 61.27
Pseudo-second order
de (Mg g™) 6.812 45.11
k2 (@ mg™ min) 0.008730 0.001759
ty2 (min) 15.38 11.78
to.95 (Min) 165.2 140.9
R? adjusted 0.9670  0.9905
SD (mg g*) 0.4025 1.459
BIC -34.54 24.70
Avrami-fractional-order
de (Mg g™) 7.677 44.87
Kav (min't) 0.01672 0.03720
Nav 0.4750 0.5851
tyz (Min) 20.52 14.00
to.os (MiN) 246.4 157.6
R? adjusted 0.9999  0.9975
SD (mg g*) 0.02070  0.7514
BIC -169.1 -3.818

Taking into account the values of Qmax obtained by the Liu isotherm model for
R1 and Rz samples, it is observed that Rz presented Qmax values 5.92—-6.50 times
higher than Ri. This remarkable difference is compatible with the differences in the
surface area (580 m? g~* for R2 versus 115 m? g~* for R1) and total pore volume (0.364
cm?® gt for Rz versus 0.0713 cm?® g* for R1). In this sense, pore-filling is one of the

main mechanisms of adsorption.

The sorption capacity of R1 and Rz were compared with several other
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adsorbents, as depicted in Table 4 (Arif et al. 2022; Caicedo et al. 2020; de Oliveira et
al. 2019; Guellati et al. 2022; Han et al. 2022; Karoui et al. 2020; Khan et al. 2020;
Kovtun et al. 2020; Lam et al. 2021; Lawal et al. 2019; Magesh et al. 2022; Najafpoor
et al. 2019; Rahman and Varshney 2021; Wang et al. 2020; Wang et al. 2021a; Wu et
al. 2018; Wu et al. 2021; Xikhongelo et al. 2021; Yadav et al. 2021; Yang et al. 2020;
Yu et al. 2018).

Table 3. Langmuir, Freundlich, and Liu isotherm parameters for CIP adsorption on R1
and Rz adsorbents. Adsorbent dosage = 1.5 g L%, pH = 7.0. Time of contact between

CIP and adsorbent, 300 min R1, 180 min R2. All values are expressed with four
significant digits

R

10°C 20°C 25°C 30°C 40°C 45°C
Langmuir
Qmax (Mg g*) 11.18 5.102 49.95 12.12 17.41 5.001
KL (L mg™) 0.01522  0.2043 0.001427 0.007966 0.003419  7.631
R%q) 0.9861 0.9446  0.8904  0.9986  0.9975  0.8964
SD (mg g*) 0.3330 0.3653 1.135 0.08957  0.1019 0.4518
BIC -29.00 -26.05 10.24 -71.03 -66.90 -19.27
Freundlich
Kr(mg.gt.(mg.L %) F) 0.5800 1.947  0.08481 0.2894  0.1156 3.666
Ne 1.909 5.070 1.078 1.600 1.270 12.69
R%q) 0.9441 0.9955  0.8815  0.9855  0.9916  0.9992
SD (mg g*) 0.6682 0.1037 1.180 0.2868  0.1856  0.03861
BIC -6.721 -66.33 11.48 -33.78 -47.72 -97.95
Liu
Qmax (Mg g*) 8.411 8.850 9.326 9.838 10.21 10.77
Kg (L mg™) 0.02589  0.01768 0.01459 0.01203 0.008371 0.007120
n. 1.630 0.3473 4.205 1.193 1.288 0.1331
R%q) 0.9999 0.9999  0.9999  0.9999  0.9999  0.9999
SD (mg g*) 0.009476 0.003567 0.01933 0.004233 0.02030 4.384.10*

BIC -141.3 -172.6 -118.5 -167.1 -116.9 -239.7




Table 3. Continuation
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R>

10°C 20°C 25°C 30°C 40°C 45°C
Langmuir
Qmax (Mg g™) 53.00 63.35 60.27 71.40 92.66 131.7
KL (L mg+) 0.1641  0.08369 0.08102 0.05270 0.02532  0.01340
R%q 0.9989 0.9893 0.9993  0.9898 0.9712 0.9656
SD (mg g*) 0.5614 2.094 0.4748 2.058 4.033 4.284
BIC -12.30 29.83 -17.66 29.28 50.81 52.74
Freundlich
Kr(mg.g'L.(mg.L %)) 16.17 12.27 12.26 9.314 4.958 3.080
Ne 3.920 2.861 2.980 2.332 1.701 1.386
R%q) 0.9453 0.9109 0.9416  0.9333 0.9286  0.9438
SD (mg g*) 3.991 6.032 4.361 5.265 6.348 5.479
BIC 50.47 63.99 53.31 59.34 65.32 60.61
Liu
Qmax (Mg g™) 54.69 56.45 58.18 60.01 61.85 63.80
Kg (L mg™) 0.1517 0.1045 0.08729 0.07353 0.05227 0.04414
n 0.8947 1.478 1.098 1.486 2.061 2.411
R%q) 0.9999 0.9999 0.9999  0.9999 0.9999 0.9999
SD (mg g*) 0.003858 0.003098 0.04694 0.1754  0.05048  0.1115
BIC -170.1 -177.1 -90.12 -47.94 -87.79 -62.42

Out of twenty-three adsorbents, the R2 composite adsorbent presents a
higher sorption capacity of nine (Arif et al. 2022; Caicedo et al. 2020; de Oliveira
et al. 2019; Guellati et al. 2022; Han et al. 2022; Karoui et al. 2020; Khan et al.
2020; Kovtun et al. 2020; Lam et al. 2021; Lawal et al. 2019; Magesh et al. 2022;
Najafpoor et al. 2019; Rahman and Varshney 2021; Wang et al. 2020; Wang et
al. 2021a; Wu et al. 2018; 2021; Xikhongelo et al. 2021; Yadav et al. 2021; Yang
et al. 2020; Yu et al. 2018). The sorption capacity of R2 material is not remarkable
compared to the literature, but it opens possibilities of being improved when other

polysiloxanes are employed instead of MK.

Table 5 shows the thermodynamic parameters obtained from the
equilibrium data from 10 to 45 °C (283—-318 K) using the best-fitted isotherm (Lima
et al. 2019a; b) for the uptake of CIP using R1 and R2 composite adsorbents. In
addition, the nonlinear van’t Hof equation (Lima et al. 2020) is presented in Fig.
8 as depicted in Table 5; all values of AG® were negative, indicating that the



adsorption process was favorable at the 283—-318 K interval.

Table 4. Adsorbents utilized for removal of CIP
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Adsorbent Qmax (Mg g™ Ref

Aluminum dispersed bamboo activated carbon 13.36 Guellati et al., 2022

Chitosan-gelatin-graphene oxide aerogels 8.4 Kovtun et al., 2020

Zinc oxide impregnated activated carbon 15.75 Magesh et al.,
2022

Carbon dioxide activated biochar-clay mineral composite 50.32 Arif et al., 2022

Jeriva activated carbon 198.6-335.8 de Oliveira
Carvalho et al.,
2010

Demolition wastes modified with APTES 98.9-138.0 Caicedo et al.,
2020

A polymer composite of magnetic/B-cyclodextrin/activated | 3.125 Yadav et al., 2021

charcoal/Na alginate

Graphene oxide decorated with halloysite nanotubes 467.3-943.4 Wang, Q et al.,

(HNTs/GO) composite 2021

Biochar—clay hybrid adsorbent 140.3 Lawal et al., 2019

Ethylenediaminetetraacetic acid/B-cyclodextrin composite | 448 Yu et al.,, 2018

Metal-organic-framework 1826 Khan et al., 2020

y-Al203 nanoparticles 5.12 Najafpoor et al.,
2019

Graphene-boron nitride composite aerogel 185 Han et al., 2022

Copper-based metal-organic framework 538 Wu et al., 2018

Magnesium silicate-based sulfonated polystyrene sphere 329.7 Wang et al., 2020;

composites

Magnetic nickel cobalt sulfide/sodium dodecyl benzene 625 Wu et al., 2021

sulfonate

NiFe204@Carbon Composites 737.42 Lam et al. 2021

Polyamidoamine-Functionalized Graphene Oxide — SBA- | 24.6 Xikhongelo et al.,

15 2021

Hybrid hydrogen-bonded covalent organic polymers 84.03 Yang et al., 2020

Zn(ll)-Impregnated Chitosan/Graphene Oxide 211.5-227.6 Rahman et al.,
2021

Biocomposite of regenerated-reed plus reed-charcoal 31.8 Karoui et al., 2020

R1 8.41-10.77 This work

R2 54.69-63.80 This work
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Fig 8. Nonlinear van’'t Hof equation for ciprofloxacin uptake by a R1 and b R2

adsorbents
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Table 5. Thermodynamic parameters of the adsorption of CIP on R1 and Rz
adsorbents. All values are expressed with four significant digits

Temperature (K) 283 293 298 303 313 318
Liu model

R

K? 8.578.10° 5.857.10° 4.835.10° 3.985.10° 2.774.10° 2.359.10°
AG? (kJ mol?) -21.31 -21.13 -21.02 -20.88 -20.63 -20.53
AHC (kJ mol?) - - -27.42 - - -
AS? (J Kt mol?) - - -21.54 - - -

R2 - - 0.9996 - - -
RZ%.q - - 0.9995 - - -

Liu model

R>

K? 5.026.10* 3.463.10* 2.892.10* 2.436.10* 1.732.10* 1.462.10%
AG® (kJ mol?) -25.47 -25.46 -25.45 -25.45 -25.40 -25.36
AHC (kJ mol?) - - -26.10 - - -
AS? (J Kt mol?) - - -2.195 - - -

R2 - - 0.9999 - - -
RZadi - - 0.9998 - - -

Observing Fig. 8, the enthalpy variation was negative (exothermic
process) for CIP uptake on both composite samples, and the variation of entropy
was also negative. These results show that CIP after the adsorption should be in
a more organized state than free in the aqueous solution before the adsorption
takes place (Lima et al. 2021a). Also, considering the magnitude of enthalpy, the
values obtained for both adsorbents are compatible with a physical interaction of
the CIP with R1 and Rz composite samples (Leite et al. 2017; 2018; Lima et al.
2021a). The adsorption process is controlled by enthalpy because the process is
exothermic, which contributes to AG° being negative in all the temperature range
(283-318 K).

Based on the results of the characterization of the R1 and Rz Fig. 8
Nonlinear van’t Hof equation for ciprofloxacin uptake by a Ri1 adsorbents, the
adsorption studies (adsorption kinetics, equilibrium, and thermodynamics), it is
possible to establish a mechanism of adsorption that is depicted in Fig. 9. CIP at
pH 7.0 is present in the zwitterionic form (see Fig. S4). When this antibiotic is
placed with the composite materials R1 or Rz, the cationic ammonium group of
CIP has an acid—base interaction with donor groups present on the biochar part
of the composite material (Tomul et al. 2020).

In addition, the anionic group of CIP interacts with OH groups present on
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the biochar, forming hydrogen bonding (Leite et al. 2017; Tomul et al. 2020). Also,
CIP presents a fluoride group that could form halogen bonding with the biochar
or with the silane group on R1 and Rz (Desiraju et al. 2013). CIP also could for -
1T interactions with the aromatic rings present on the biochar part of the composite
samples (Leite et al. 2017; Tomul et al. 2020). Besides the polar interactions, CIP
could also interact with hydrophobic interactions (van der Waals forces) with the
silane group present on the composite samples (Teixeira et al. 2021; Tomul et al.
2020; Wamba et al. 2017). As a result, the silane groups increase the Ri

composite sample’s hydrophobicity compared with the R2 composite sample.

On the other hand, higher coverage of the biochar with silane groups would
impair the polar interactions of CIP with the polar groups present on the biochar.
Therefore, this statement is justified that the R1 composite sample presents more
Si contents than the Rz sample (see Fig. 4). Moreover, a pore-filling mechanism
explains the CIP uptake by the composite samples, being the composite material
with higher surface area and higher total pore volume (R2) the sample that

presented higher sorption capacity to CIP antibiotic.
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Fig 9. Schematic representation of interaction mechanism of ciprofloxacin and biochar@MK composites
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4 Conclusion

Two composite materials were prepared by mixing MK polysiloxane with
avocado biochar. The synthesis route of both materials is practically the same,
only changing the time for the addition of the avocado biochar to the dissolved
MK solution in ethanol. The first composite material (R1), the addition of avocado
biochar, was immediately after dissolving the MK in ethanol at reflux. The second
composite material (Rz2), the addition of avocado biochar, was after 48 h
dissolution of MK polysiloxane in ethanol, continuing the reflux for 1h. The
characterization of the Ri1 and Rz composite samples was carried out by
isotherms of adsorption and desorption of nitrogen, which show that the surface

area and total pore volume of Rz were more than 5 times higher than Ru.

Furthermore, results of TGA analysis revealed that the amount of Si
contents present on Ri was higher than R2, which provoked a higher
hydrophobicity of R1 (HI 1.725) than Rz (1.051). In addition, the R2 composite
presented a higher number of functional groups (acidic plus basic groups) than
R1. The kinetic experiments of adsorption show that the CIP uptake was faster in
R2 (t12 14.00, to.e5s 157.6 min) when compared to R1 composite sample (t1220.52,
to.os 264.4 min). This faster kinetics is due to the higher pore volume of R2
material. The equilibrium studies of R1 and R2 composite samples were obtained
from 10 to 45°C (283-318K) using three isotherm models. The best-fitted
equilibrium results were obtained using the Liu isotherm model. The
thermodynamic studies indicated that the adsorption process was favorable,
spontaneous, and exothermic, and the magnitude of enthalpy changes was

consistent with physical adsorption.
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4.3 ARTIGO 3

“‘Employ a Clay@TMSPDETA hybrid material as an adsorbent to remove textile dyes

from wastewater effluents.” submetido para publicacéo.
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ABSTRACT

A grafting of N!-(3-trimethoxysilylpropyl)diethylenetriamine (TMSPDETA) on
natural clay was carried out to obtain an organic-inorganic hybrid clay material that was
applied as an adsorbent to the uptake of Reactive Blue 19 (RB-19) and Reactive Green
19 (RG-19) dyes from aqueous wastewaters. This research demonstrates the effect of
TMSPDETA contents on amino-functionalized clay materials' hydrophobic/hydrophilic
behavior. The resultant material was utilized to uptake reactive dyes in aqueous
solutions. The clay@TMSPDETA hybrid material was characterized by isotherm of
adsorption and desorption of nitrogen, FTIR, elemental analysis, TGA, pHpzc, total
acidity, total basicity groups, and hydrophilic balance. The hybrid samples were more
hydrophilic than the pristine clay for ratios from 0.1 up to 0.5 due to adding of amino
groups to the pristine clay. FTIR spectra suggest that TMSPDETA was grafted onto
the clay. The hybrid material presents a surface area 2.17-fold (42.7 m?/g) lower than
pristine clay (92.7 m?/g). The total volume of pores of hybrid material was 0.0822 cm3/g,
and the pristine clay material was 0.127 cm?3/g corresponding to a diminution of the
total pore volume (Viwt) of 1.54 times. The kinetic data followed the pseudo-second-
order (PSO) model for RB-19 and RG-19 reactive dyes. The equilibrium data were
better fitted to the Liu isotherm model, displaying a Qmax as 178.8 and 361.1 mg g for
RB-19 and RG-19, respectively, at 20.0°C. The main mechanism of interactions of the
reactive dyes with the hybrid clay is electrostatic interaction. The clay@TMSPDETA
has a very good effect on treating synthetic dye-textile wastewater. The removal

percentage of simulated wastewater was up to 97.67%.

Keywords: TMSPDETA,; Organically-modified clays; Adsorption kinetics, Equilibrium,

and thermodynamics; Reactive dyes; Synthetic effluents.
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1 Introduction

The global market for dyes and pigments was valued at 36.4 billion US dollars
in 2021 (Dyes & Pigments Market Size, 2022). Dyes manufacturers are concerned
about dye toxicity and actively explore methods for avoiding dye releases to the
environment during dye fabrication (Alderete et al., 2021; de Lima et al., 2007; Hessel
et al., 2007; Kaledin et al., 2014). In addition, there is a great request for dye for diverse
coloring kinds of stuff such as plastics, paints and coatings, and textiles (Dyes &
Pigments Market Size, 2022). Therefore, the environment is prone to contamination
with dyes from different industrial sources, where remarkable quantities of dyes are
freed into water (Dyes & Pigments Market Size, 2022; Koktirk et al., 2021). Textile is
the principal industrial sector that utilizes approximately two-thirds of the dyes sold
worldwide (Dyes & Pigments Market Size, 2022).

The reactive dyes class has a parcel of surpassing 56% of sales, taking into
account all dyes commercialized in 2021 (Dyes & Pigments Market Size, 2022).
Furthermore, this dye class includes dyes mainly employed for coloring fabrics
(Matyjas and Rybicki, 2003). Reactive dyes are the most utilized class of dyes because
they covalently bond with the cotton fiber (Dyes & Pigments Market Size, 2022; Matyjas
and Rybicki, 2003). However, when reactive dyes are applied to tinting textiles, they
do not tend to color attenuation and present a bright intensity range (Dyes & Pigments
Market Size, 2022; Matyjas and Rybicki, 2003). Furthermore, though, reactive dyes
are mainly utilized for coloring fabrics; 20-50% of reactive dyes are hydrolyzed during
the dying process (Chen et al., 2015). Thus, high wastewater amounts containing dyes
are produced, requiring additional abatement methods before being released to water
reservoirs (Abdel-Ghani et al., 2019; Carijo et al., 2019; Praipipat et al., 2022; Teixeira
et al., 2021; Wamba et al., 2017).

Reactive Blue 19 (RB-19; C.1.61200; Dye World variety (2022). Reactive Blue
19) and Reactive Green 19 (RG-19; C.1.205075; Dye World variety (2022). Reactive
Green 19) dyes are largely used for coloring textiles. These dyes are utilized for
coloring cotton (cellulose fibers), polyester, and a mixture of fabrics. These dyes are
commercialized with different commercial names by more than 70 international
suppliers (Dye World variety (2022). Reactive Blue 19; Dye World variety (2022).
Reactive Green 19). Therefore, removing RB-19 and RG-19 dyes from agueous
effluents is relevant from an environmental viewpoint.

Removing dyes from aqueous effluents is very important because they are
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highly toxic species (highly soluble in water) and can provoke mutagenicity and
carcinogenicity (Alderete et al., 2021; de Lima et al., 2007; Kaledin et al., 2014; Kokturk
et al.,, 2021). Therefore, aqueous effluents contaminated with dyes are commonly
treated using microbiological biodegradation (Ragba et al., 2022; Singh et a., 2022),
coagulation-flocculation (Beluci et al., 2019; Paixao et al., 2021), membrane filtration
(Vatanpour et al., 2022; Mahdavi and Ghanbari, 2022), electrochemical degradation
(Tang et al., 2022a, 2022b), ultrasound-assisted processes (Glunduz et al., 2022, Cai
et al., 2020), Fenton-like process (Hassan, M.M.A, et al., 2022; Hassan, A.A., et al.,
2022), and adsorption (Leite et al.,, 2017; Qiao et al., 2022; Wang et al., 2022;
Mohammed et al., 2022)

Adsorption is the procedure mostly used for the removal of an adsorbate (Leite
et al., 2017; Qiao et al., 2022) due to its easy operation, low initial implementation
costs, decrease in the availability of the adsorbate after the treatment, significant
diminishment in the effluent volume after the adsorption process, and the adsorbent
could be regenerated (Rahmani-Sani et al., 2020; Cimirro et al., 2022).

Natural clays are useful adsorbents for uptaking organic species from agueous
wastewater (Franca et al., 2022; Chang et al., 2022). However, the sorption capacity
of clay could be remarkably increased when the clay is chemically modified (Thue et
al., 2018) or composites of clays with other materials are produced (Hocine et al., 2023;
Joshi et al., 2022). The functionalization with organosilanes is a very employed
methodology for functionalizing silica materials (Li et al., 2020; Peng et al., 2022), being
APTES (3-aminopropyl-triethoxysilane), one of the most employed organosilanes for
grafting in different supports (Leite et al., 2017; Wamba et al., 2017; Carijo et al., 2019,
Teixeira et al., 2021) forming a terminal amino group (Lima, V.V.C., et al., 2019; Thue
et al., 2018; Caicedo et al, 2020). Conversely, the use of N2I-(3-
trimethoxysilylpropyl)diethylenetriamine (TMSPDETA) organosilane material was not
thoroughly used for grafting it on different supports (Janik et al., 2018; Ghorbani et al.,
2016; Ghorban and Nowee, 2015; Lee et al., 2011; Kim et al., 2011). TMSPDETA is
basically utilized for modifying supports with the intention of metallic ion uptake (Janik
et al., 2018; Ghorbani et al., 2016; Ghorban and Nowee, 2015; Lee et al., 2011). To
the best of our knowledge, there is only one paper (Kim et al., 2011) where this
organosilane functionalizes zeolites and silicate materials, and the adsorbents were
employed for formaldehyde adsorption. There is no report in the literature using

TMSPDETA grafted material to uptake any dye molecule.
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In this paper, we proposed grafting TMSPDETA on natural clay. Screening
experiments demonstrated that clay@TMSPDETA-0.1 is the best cost/benefit
relationship as an adsorbent for removing RB-19 and RG-19 dyes from water. This
paper shows that clay@ TMSPDETA-0.1 adsorbent augmented the maximum sorption
capacity of clay adsorbent up to 3.7 fold of RB-19 and 9.4-fold of RG-19, considering
the pristine clay material. This significant behavior led to the proposed adsorbent being
a candidate for being used in the real treatment of contaminated wastewater. This
paper combines the uptake of reactive dyes from aqueous wastewater with chemically
modified clay fabricated in a single stage, with outstanding sorption capacities for being

utilized in real wastewater treatment.

2 Materials and Methods
2.1 Chemicals.

All solutions were prepared using deionized water. Reactive Blue 19 (RB-19;
C.1.61200; C22H16N2Na2011S3- 626.533 g mol?) and Reactive Green 19 (RG-19;
C.1.205075; CaoH23Cl2N1sNasO19Se- 1418.909 g mol?t) (Fig. S1) were supplied by
Sigma-Aldrich at >95% purity. The chemicals N-(3-
trimethoxysilylpropyl)diethylenetriamine (TMSPDETA; 99%), ethyl alcohol, and
agueous ammonia (28% weight) were supplied by Sigma-Aldrich. The pH values of

the working solutions were adjusted using 0.1 mol L* of NaOH or HCI (Synth).

2.2 Preparation of clay@ TMSPDETA

Natural clay was obtained from Cameroon and treated as described elsewhere
(Thue et al., 2018).

The grafting of TMSPDETA and clay was produced under basic catalysis
(NH4OH) for the hydrolysis and polycondensation of the amino silane (Wamba et al.,
2017; Lima, V.V.C., etal., 2019). First, an amount of 2.0 g of clay was mixed in 25 mL
of ethyl alcohol. In the next step, 20 yL of aqueous ammonia was added to the mixture,
followed by 0.20 g of TMSPDETA. Then, the reactional mixture was agitated at 72°C
for 48 h under magnetic agitation, forming the hybrid clay@TMSPDETA in a unique
step (Thue et al., 2018; Teixeira et al., 2021, see Fig S2). Next, the obtained material
was thoroughly washed with water, followed by cold ethyl alcohol to remove any

unreacted siloxane material. Then, clay@TMSPDETA material was dried for 16 h at



198

90°C in an electric oven. The hybrid material was defined as clay@ TMSPDETA-0.1.
By using a similar procedure, the clay@ TMSPDETA-0.25, clay@ TMSPDETA-0.5, and
clay@TMSPDETA-1.0 were synthesized using 2.0 g of clay and 0.50, 1.0, and 2.0 g
of TMSPDETA, respectively.

2.3 Preliminary adsorption experiments- screening of the best adsorbent material.

These preliminary experiments were performed to establish the best sorption
capacity of the prepared adsorbent materials to remove RB-19 and RG-19 dyes.

An amount of 30.0 mg of each clay@TMSPDETA-X (x=0.1; 0.25; 0.50; 1.0) and
unmodified clay was placed in 50 mL flat-bottom Falcon tubes with 20.0 mL of 300 mg
Lt of RB-19 and RG-19 dye solutions at pH 2.0 (Teixeira et al., 2021). The tubes were
shaken at 25°C for 20 h to ensure that the saturation of the adsorption sites was
reached for all the materials. After it, the adsorbents were separated from the solutions
by centrifugation (Thue et al., 2020), and the concentrations of the dyes remaining in
the solution were measured by visible spectrophotometry (see Supplementary
Material). The sorption capacity and removal percentage were measured as described

in Supplementary Material.

2.4 Characterization of the clay@TMSPDETA-0.1

Based on the screening of the best adsorbent material, the clay@ TMSPDETA-
0.1 was characterized as described below:

The isotherms of adsorption and desorption of N2 were realized to attain the
data of textural characterization. These experiments utilized a volumetric analyzer
provided by Micromeritics Instrument. The textural characteristics (BET surface area
(SeeT), total pore volume (Viwt), and pore size distribution (PSD)) were obtained
employing the BET multipoint method (Thommes et al., 2015), and the PSD was
obtained using the BJH method (Haghighatju et al., 2017) and DFT Method (Jagiello
and Thommes, 2004).

The identification of functional groups on the surfaces of the samples was
explored employing Fourier Transform Infra-Red (FTIR) spectrometer (Bruker, model
alpha) in the range 4000—400 cm™' (Leite et al., 2018).

The clay materials' pHpzc and hydrophobicity index (HI) were acquired
according to the literature (Thue et al., 2017; Cimirro et al., 2022; dos Reis et al., 2016).
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The thermal stability of the clay@TMSPDETA-0.1 was obtained by thermal
gravimetric analysis using TA equipment (model SDT Q600). The heating program
utilized was heating from 20° to 800 °C at a rate of 10°C min* (nitrogen stream) and
from 800° to 1000°C at 10°C min! (synthetic air stream) (Cunha et al., 2020).

The particle size of the samples was determined by laser diffraction using a
particle size analyzer provided by Anton-Paar (model PSA 1090L).

2.5 Batch-contact adsorption experiments and statistics

The batch adsorption experiments are detailed in Supplementary Material (Thue
et al., 2018; Cimirro et al., 2022). In addition, the adsorption data were statistically
evaluated, as detailed in Supplementary Materials (Abdel-Ghani et al., 2009, Lima et
al., 2021a; 2021Db).

2.6 Adsorption kinetics, equilibrium, and thermodynamics

The kinetic adsorption data were evaluated using pseudo-first-order (PFO),
pseudo-second-order (PSO), and Avrami fractional-order models (Lima, E.C. et al.,
2021a, 2021b).

The isotherms were explored employing the nonlinear isotherm models of
Freundlich, Langmuir, and Liu (Lima, E.C. et al., 2021a).

The adsorption thermodynamics was attained by the van't Hoff approach (Lima
et al.,, 2020), whose equilibrium constant was accessed from the best equilibrium
constant obtained in the isotherms from 283-318 K (Lima, E.C. et al., 2019a, 2019b,
2021a). Details of these models are given in the Supplementary Material.

2.7. Simulated effluent

Simulated effluents were prepared to verify how the adsorbent's performance is
affected when a complex matrix of industrial effluent is utilized; for details, see
Supplementary Material (Wamba et al., 2017; Teixeira et al., 2021, Leite et al., 2017,
Thue et al., 2018).

3 Results and discussion

3.1 Preliminary experiments of clay@ TMSPDETA-X for adsorption of reactive dyes



200

Preliminary experiments of the five adsorbents (raw clay, clay@TMSPDETA-
0.10, clay@TMSPDETA-0.25, clay@TMSPDETA-0.50, clay@TMSPDETA-1.0) as
adsorbents for adsorbing RB-19 and RG-19 reactive dyes from aqueous solutions
were performed (Fig 1). This preliminary study is fundamental to identifying the
adsorbents that remarkably uptake the reactive dyes. All clay adsorbent materials
clay@TMSPDETA-X (X=0.10, 0.25, 0.50, and 1.0) had a remarkable increase in the
sorption capacity compared to the raw clay (3.7 times for RB-19 and 9.4-times for RG-
19). However, the difference in the performance of uptaking the dyes was different for
RB-19 and RG-19. The second dye is larger (see Fig S1), and the best adsorbent was
clay@TMSPDETA-0.10. For all other clay@TMSPDETA-X adsorbents, the uptake of
RG-19 decreased, as already observed for other silylating agents (Teixeira et al., 2021,
Lima, V.V.C,, et al., 2019).

For the RB-19 dyes, no remarkable differences were observed for all clay
materials containing TMSPDETA as a silylating agent. This fact could be assigned that
RB-19 dye is shorter than RG-19 (Fig S1). Compared with other silylating agents such
as APTES, higher amounts of TMSPDETA (higher than 1:1 with clay) were not tested
because it would facilitate the production of TMSPDETA oligomers that would not react
with the Si-OH and Al-OH terminal groups of clay material (Thue et al., 2018). Also,
using a lower percentage of TMSPDETA is advantageous from an economic viewpoint;
for continuing this work, only clay@ TMSPDETA-0.1 was utilized.

Fig 1. Screening of clay@ TMSPDETA-x for removal of (a) RB-19; (b) RG-19 dyes
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3.2 Chemical nature of the clay@TMSPDETA-0.1 surface
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An important characteristic of the surface of the adsorbent is its
hydrophobic/hydrophilic balance (HI) (Cimirro et al., 2022; dos Reis et al., 2016), which
is defined as:

amount of n — heptane vapor (mg) (1)

oI = adsorbent mass (g)

amount of water vapor (mg)
adsorbent mass (g)

Inserting silyl propyl diethylenetriamine (Fig S2) groups into clay materials will
provoke changes in the HI values. This is because the three amino groups (two NH
and one terminal NHz) are hydrophilic; however, the propyl (CsHe) and two diethyl
(C2Ha4) groups are hydrophobic (Table S2). In sum, for each TMSPDETA group grafted
on the clay surface, there is an increase of C7Hi4 atoms that are nonpolar and N3Ha
atoms that are polar (Fig S2).

The value of HI of clay@TMSPDETA-0.1 decreased by 8.24% concerning
pristine clay; the clay@TMSPDETA-0.25 decreased by 16.36% to clay;
clay@TMSPDETA-0.5 decreased by 23.15% to clay material, and clay@ TMSPDETA-
1.0 increased by 18.79% in the HI value to pristine clay.

The clay materials depicted in Table S2 have HI values in the interval of 0.634
to 0.980, meaning that the clay materials can adsorb more water vapor than the n-
heptane vapor (Cimirro et al., 2022; Cunha et al., 2020).

The HI value is a fundamental parameter of an adsorbent because it helps the
comprehension of the mechanism of adsorption concerning polar and nonpolar groups
such as RB-19 and RG-19 reactive dyes. The mechanism of adsorption of an
adsorbent is influenced by the chemical nature of the adsorbate species and the
adsorbent (Leite et al., 2017, 2018; dos Reis et al., 2016).

3.3 FTIR analysis of clay@ TMSPDETA-0.1 and clay

The functional groups of clay@TMSPDETA-0.1 and clay were analyzed by
infrared spectroscopy from 4000 to 400 cm™ (see Fig 2). No significant changes in the
FTIR spectra of clay@TMSPDETA-0.1 and clay are observed. Some band shifts (~ 3-
4 cm™) could occur between these two samples, but this difference is not significant,
considering the 4 cm default instrumental resolution (Lima et al., 2022). Only band
shifts > 12 cm* could be considered when KBr pellets are utilized (Lima et al., 2022).
The band at 3438 cm is assigned to the -OH bond in the Si-OH of silicates (Ellerbrock
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et al., 2022). In addition, the -NH2 and -NH bands of the clay@TMSPDETA-0.1 overlap
with the -OH group, which is not possible to verify this band. The clay@TMSPDETA-
0.1 has a peak at 2940 cm™ that is assigned to C-H asymmetric stretch (Cimirro et al.,
2022; Feitoza et al., 2022). The clay@TMSPDETA-0.1 and clay have a band at 1631
cm? assigned to the coordinated molecular water within the silicate structure
(Ellerbrock et al., 2022). A band at 1446 cm™ is assigned to Si-O- Ca?* or Si-O" Na*
(Ellerbrock et al., 2022) and is present in both clay materials. A shoulder at 1111 cm™
and a strong band at 1030 cm™ are attributed to the Si-O-Si of the clay materials
(Ellerbrock et al., 2022). The band at 920 cm™ is assigned to the Si-OH bond stretch
(Ellerbrock et al., 2022). The bands at 530 and 679 cm™ could be attributed to Si-O-Al
(Ellerbrock et al., 2022) present in aluminosilicate materials and Ca-O and Fe-O, which
are common in clay materials (Ellerbrock et al., 2022). The signal at 460 cm! assigned

to Ca-O and Fe-O is also commonly present in clay materials (Ellerbrock et al., 2022).

Fig 2. FTIR spectra of clay and clay@TMSPDETA-0.1 materials
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3.4 TGA analysis

The thermal gravimetric analysis can provide the number of grafted TMSPDETA

groups on the clay (Thue et al., 2020, Cunha et al., 2020). The TGA analysis of clay
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and clay@TMSPDETA-0.1 are depicted in Fig 3.

Fig 3. TGA analysis. (a)- TGA of clay; (b) TGA analysis of clay@TMSPDETA-0.1
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The TGA analysis of clay and clay@TMSPDETA-0.1 were acquired employing
two different gas atmospheres. From 20° C up to 800°C was utilized N2 (10 mL min)
and from 800° to 1000°C synthetic air (10°C min) (Thue et al., 2020; Leite et al.,
2017). This gas utilization aims to study the thermal stability of the adsorbent materials
under an inert atmosphere up to 800°C, and subsequently, the synthetic air will
thermally degrade all the organic compounds producing inorganic ashes (Thue et al.,
2020; Leite et al., 2017;).

The amount of TMSPDETA groups grafted on clay material was obtained by the
subtraction of the residual clay mass (87.45%) and the residual mass left in the
clay@TMSPDETA-0.1 (83.08%) at 1000°C (Cimirro et al., 2022; Leite et al., 2017).
This difference in the contents of additional silica found in the clay@ TMSPDETA-0.1
corresponds to the number of grafted TMSPDETA groups on the clay material, which
was 0.574 mmol g (Cimirro et al., 2022; Leite et al., 2017).

It is also remarkable to state that both materials present similar thermal behavior
(Fig 3). Both materials presented four steps of weight loss. The first step (up to 152.2°C
for clay and 102.7° clay@TMSPDETA-01) is assigned to moisture and interstitial
waters of materials (Leite et al., 2017, 2018; Cunha et al., 2020; Thue et al., 2018).
The second weight loss step (up to 389.9°C for clay and up to 491°C for the hybrid
material) corresponds to the losses of water trapped in the clay structure (Leite et al.,
2017, 2018; Cunha et al., 2020) and some part of the TMSPDETA groups grafted to
the silica (Thue et al, 2018). The third stage (up to 762.0°
C for clay and up to 736.8°C clay@ TMSPDETA-0.1) is assigned the weight loss of the
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dehydroxylation of SiOH and AIOH groups of the external surface of the clay material,
some dihydroxylation of SIiOH and AIOH groups in the interlayer spaces, and also the
unreacted SiOH and AIOH in the inner surface of the clay mineral (Yua et al., 2014).
In the fourth stage, all organic material was completely oxidized, forming a residue
containing mainly silica, alumina, calcium oxide, iron oxide, and magnesium oxide
(Thue et al., 2018).

The XRF of the clay and clay@ TMSPDETA-0.1 are presented in Table S3. The
contents of both these samples are different, mainly in the CO2 contents that increased
by 17.0143%. Making the stochiometric conversion of CO2 into C corresponds to an
increase of 4.6446% in carbon. Again, making the conversion of C to the TMSPDETA
group, 4.6446%C corresponds to 13.0551% TMSPDETA. The conversion in mmol/g
corresponds to 0.552 mmol/g of TMSPDETA grafted on clay material. Compared with
TGA analysis, the contents of TMSPDETA groups attached to clay were 0.574 mmol
g?; these values are in very good agreement with those obtained by XRF analysis.

3.5 Textural characteristics
The N2 isotherms of adsorption and desorption curves, as well as the pore size

distribution curves for clay and clay@TMSPDETA-0.1, are presented in Fig 4.

Fig 4. Isotherm of adsorption (a, ¢) and pore size distribution curves (b, d)
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The BET surface areas (Sser) were 92.7 (clay) and 42.7 m?g?

(clay@ TMSPDETA-0.1); the total pore volumes (Viot) were 0.127 (clay) and 0.0822
cm3g? (clay@TMSPDETA-0.1). The N2z isotherm of adsorption and desorption of clay
and hybrid materials are classified as type IVa (Thommes et al., 2015). The linear part
of the isotherm up to P/Po 0.4 is assigned to the N2 monolayer adsorbed for the clay
and hybrid clay materials (Thommes et al.,, 2015). The isotherm type IV is
representative of mesoporous materials (Thommes et al., 2015). Also, the PSD curves
(Fig 4B and 4D) show that clay and hybrid clay materials have a fraction of mesopores
and a small part of macropores.

Albeit the Sger and Vit of clay@TMSPDETA-0.1 are not expressive compared
to activated biochars (Leite et al., 2018; Cunha et al.,, 2020), some pore-filling
mechanisms should account for the uptake of the dye adsorbates by the adsorbent
(Caicedo et al., 2020).

The particle size distribution of the clay and clay@TMSPDETA-0.1 was
determined using laser diffraction. Most particle sizes are within 2-50 um for both
materials (80.72% clay and 89.74% clay@TMSPDETA-0.1). The percentages > 100

pum are zero; for 0.01 pto 2 um, the percentages of particle size are 19.28% (clay) and
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10.26% (clay@TMSPDETA-0). The decrease of the fraction 0.01-2 um and the
increase in the percentage of 2-50 um of the hybrid material suggest that the grafting

of TMSPDETA groups onto clay particles increased the material particle size.

3.6 Acidity of the clay and hybrid materials

The pHpzc of clay and clay@TMSPDETA-0.1 are shown in Fig 5. The grafting of
TMSPDETA groups onto clay material shifts the pHpzc from 6.69 to 9.81. Using the
software Mavin Sketch 22.18.0, it is possible to simulate values of pKa of
clay@TMSPDETA-0.1 (Fig S3). The pKa of the NH group range from 9.11-9.77 for the
first amino group closer to the silane, 4.09-4.69 to the intermediate NH group, 8.84-
9.60 to the terminal NH2 group, and 6.94-10.39 for terminal Si-OH groups. The
software Mavin Sketch 22.18.0 also allows us to estimate the isoelectric point of the
clay@TMSPDETA-0.1, which was 8.88 (see Fig S3). Therefore, the value of pHpzc of
clay@TMSPDETA-0.1 of 9.81 is expected considering the estimation of pKa and
isoelectric point values of the hybrid material made by the software Mavin Sketch
22.11.0.

Fig 5. pHpzc of materials. (a) clay; (b) clay@ TMSPDETA-0.1
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For RB-19 and RG-19 dye solutions at pH lower than 9.81, the surface of the
clay@TMSPDETA-0.1 will possess a surface with positive charges. Conversely, for a
pH higher than 9.81, the surface of clay@ TMSPDETA-0.1 will have negative charges
(Feitoza et al., 2022).

It is remarkable to highlight the increment in the values of pHpz for
clay@TMSPDETA-0.1 concerning the pristine clay. The grafting of TMSPDETA groups

onto the clay significantly augments the material's basicity by introducing 3 amino
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groups per TMSPDETA group attached to the clay material. The values of the
TMSPDETA group grafted on the clay material were within 0.552-0.574 mmol.g™.
Therefore, the N groups present in the hybrid material are expected to be within 1.656-
1.722 mmol.g™.

The effect of the initial pH of adsorbate solutions on the sorption capacity of
clay@TMSPDETA-0.1 for RB-19 and RG-19 dyes is shown in Fig S4. As can be seen,
the maximum sorption capacity was observed at pH 2.0 for RB-19 and RG-19 dyes. It
is well known that amino groups in highly acidic medium (pH 2) are present as RaNH2*
for the intermediate chain amino groups and as RNH3s" for terminal amino groups (Leite
et al., 2017). Therefore, both dyes at pH 2.0 are negatively charged since the pKa
values of sulfonic groups of RB-19 and RG-19 are always < 0 (Fig S1). Therefore, at
this pH value, an electrostatic attraction of negatively charged dyes and positively
charged clay@ TMSPDETA-0.1 adsorbent takes place. However, as the pH of the dye
solutions increases, the adsorbent's total positive charge decreases, diminishing the
uptake of both reactive dyes. This behavior is typical of the uptake of sulfonic-group
anionic dyes onto different adsorbents (Carijo et al., 2019; Leite et al., 2017; Lima et
al., 2019). Therefore, for continuing this paper, the initial pH of the dyes solutions was
fixed at 2.0 to keep a good sorption capacity of the adsorbent without its degradation
(Carijo et al., 2019; Leite et al., 2017; Lima, V.V.C., et al., 2019).

3.7 Kinetic experiments

The kinetics data of RB-19 and RG-19 dyes uptake on clay@ TMSPDETA-0.1
adsorbent material were performed using PFO, PSO, and Avrami-fractional order
(Lima et al., 2021a; see Fig 6) and the kinetic data are shown in Table S4.

Fig 6. Kinetics of adsorption of 700 mg L' RB-19 (a) and RG-19 (b) onto
clay@TMSPDETA-0.1
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Looking at Fig 6, the PFO did not suitably fit the kinetic data. Visually, the
experimental data seems to follow the Avrami-fractional order or PSO. However, to
define a better kinetic model, it needs to interpret the statistical parameters shown in
Table S4. R2adj, SD, and mainly BIC values (Lima et al. 2021a, 2021b) indicate how to
obtain the best kinetic model to explain the experimental data.

For RB-19 dye, the PSO kinetic model was the best because R?adj values were
nearer to unity, the lowest values of SD were obtained, and the ABIC between PSO
and Avrami-fractional order was 9.724, indicating that there is a strong possibility of
PSO kinetic model be the best-fitted model (Lima et al., 2021a, 2021b).

On the other hand, for RG-19, the SD values for Avrami-fractional order also
were slightly better than PSO. The ABIC between Avrami and PSO was only 0.2011,
indicating no remarkable difference between these two kinetic models. Considering
that PSO kinetic model is simpler than the Avrami-fractional order, it could be supposed
that PSO kinetic model can be used to interpret both mechanisms of adsorption of RB-
19 and RG-19 reactive dyes onto clay@ TMSPDETA-0.1 (Lima et al. 2021a).

Taking into account that different kinetic models have different units of constant
rate (k), it is challenging to compare these kinetic models in the kinetic adsorption
studies of different papers (Cimirro et al., 2022; Feitoza et al., 2022). Notwithstanding,
it is possible to obtain time parameters such as ti2 and to.gs, which means the time
necessary to attain 50% and 95% of maximum sorption capacity, respectively. These
kinetic parameters are attained by interpolating the nonlinear fitted curve (Cimirro et
al., 2022; Feitoza et al., 2022) using sorption capacities corresponding to 50% and
95% of the saturation, respectively. Taking into account that the PSO was the best-
fitted kinetic adsorption model, it could be inferred that the time to reach 95% of the

maximum capacity (ge) of the adsorbent for RB-19 was 65.02 min, and for RG-19, the



209

value of to.os was 124.4 min. This large difference in the to.9s could be assigned to the
tremendous difference in molecule size of both dyes (see Fig S1). The maximum
longitudinal distances of the molecules are RB-19: 19.36A x 9.254 A, and RG-19: 29.24
A x 15.87 A. In addition, the van der Waals volume is 436.24 A3 (RB-19) versus 905.31
A3 (RG-19). This difference in volume is 2.08 times higher for RG-19. Hence, it is
expected that the slow diffusion of RG-19 molecules in the pores of the adsorbent
(Lima et al., 2021a) taking more time to attain the equilibrium, and the time for
performing the equilibrium isotherm should surpass the to.9s. For this reason, a contact
time higher than 180 minutes was used for the isotherm studies. (Leite et al., 2017;
Teixeira et at. 2021).

3.8 Adsorption equilibrium and thermodynamics

The isotherms of adsorption of RB-19 and RG-19 reactive dyes onto
clay@TMSPDETA-0.1 at temperatures 10°C (283 K) to 45°C (318 K) were carried out.
The nonlinear Freundlich, Langmuir, and Liu isotherms were utilized to model the
isotherm equilibrium data, and the values of these parameters are presented in Table
S5. The isotherms of adsorption of RB-19 and RG-19 dyes onto the
clay@TMSPDETA-0.1 adsorbent at 20°C are shown in Fig 7.

Fig 7. Isotherm of adsorption of (a) RB-19 and (b) RG-19 reactive dyes onto
clay@TMSPDETA-0.1 at 20°C
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Based on SD, R2agj, and BIC values, the Liu isotherm model was the best-fitted
isotherm from 10° to 45°C. For RG-19 dye, the ABIC between Langmuir and Liu and
Freundlich and Liu were always higher than 10, indicating that the Liu isotherm model
was the best-fitted model (Lima et al. 2021b). Conversely, for the RB-19 dye at 10°C,
the ABIC between Langmuir and Liu was 9.15; at 20°C, the ABIC between Langmuir
and Liu was only 0.768. At 10°C, the Liu isotherm model has a strong possibility of
being the best-fitted model, but at 20°C, it does not exist remarkable difference
between Langmuir and Liu models (Lima et al. 2021a). For temperatures of 25° to
45°C, all ABIC between Langmuir and Liu were always higher than 10, indicating that
the Liu isotherm model was the best equilibrium model (Lima et al., 2021b).

Analyzing the whole set of isotherm data at six different temperatures for two
different dyes (RB-19 and RG-19), it is possible to infer that the Freundlich isotherm
model was unsuitable. However, the Liu isotherm model was the best for all
temperatures chosen for the RG-19 dye. For RB-19 dye, the Liu model is still good,
even considering that at 20°C, there is no remarkable difference between the Liu and
Langmuir models. Nevertheless, considering all the sets of temperatures, the Liu
isotherm model better explains the equilibrium data for the uptake of RB-19 and RG-
19 onto the clay@TMSPDETA-0.1 adsorbent.

It is important to highlight that the differences in the maximum sorption
capacities for the uptake of RG-19 dye on the clay adsorbent are remarkably higher
than RB-19 dye. For example, by dividing the Liu maximum sorption capacity of RG-
19 by the value of RB-19, the ratio obtained varied from 1.85 to 2.95. This large
difference in sorption capacity could be attributed to the number of sulfonic groups in
the dye molecule. RB-19 presents two sulfonic groups, and RG-19 presents six

sulfonic groups.
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Table S6 and Fig S5 (Lima, E.C. et al., 2019a, 2019b, 2020) depict the
thermodynamic adsorption data for the uptake of RB-19 and RG-19 reactive dyes onto
the clay@ TMSPDETA-0.1 adsorbent.

According to the thermodynamic equilibrium data, the adsorption process of
both dyes was spontaneous and favorable (283-318 K), where the value of AG° < 0.
Furthermore, the adsorption process was exothermic (AH° < 0) (see Fig S6) (Lima et
al., 2020). In addition, the enthalpy values (~ -52 to -55 kJ mol) are compatible with
electrostatic attraction (Chang and Thoman-Jr, 2014; Lima et al., 2021a). Finally, for
both cases, the AS° <0 indicates that the uptaken molecule stayed at a more organized
site when it was adsorbed on the hybrid adsorbent (Lima et al., 2021).

Considering the characterization data of the adsorbent textural surface (Sser,
Viot, PSD, HI, pHpzc), the pKa values of RB-19 and RG-19 dyes, the effect of initial pH
of RB-19 and RG-19 dye solutions, and the batch adsorption studies (kinetics,
equilibrium and the thermodynamic) it can be proposed the interaction mechanism of
the hybrid clay adsorbent with the anionic dyes. This interaction mechanism between
the hybrid material and the adsorbates (RB-19 and RG-19 reactive dyes) takes place
mainly by the electrostatic attraction of the protonated amino groups of the adsorbent
at pH 2.0 with the negatively charged dyes (see Fig S5).

In the first stage, the amino groups of clay@TMSPDETA-0.1 are protonated at
pH 2.0, forming RNHz* and R2NH2* (with positive charges). In the second stage, the
RB-19 and RG-19 anionic dyes suffer electrostatic attraction with RNHs" and R2NH2*
positively charged cations. This electrostatic attraction forms an ion pair (RSOs'....
*HsNR or RSOs'..... *H2NR?2).

This electrostatic attraction should be the main adsorption mechanism,
neglecting other transport phenomena (Teixeira et al. 2021). Besides that, other
interactions such as hydrogen bonding, van der Waals interactions, and pore filling of
the hybrid adsorbent also have some small influence on the overall interaction
mechanism (Leite et al., 2018; Lima et al., 2022; Thue et al., 2020).

3.9 Synthetic wastewaters

Two due-house effluents were fabricated to explore the capability of the
clay@TMSPDETA-0.1 clay adsorbent for treating real textile effluents (Table S1). An
adsorbent with a good possibility of being utilized in actual applications should have
good uptake in a complex matrix having different chemical species (Caicedo et al.,



212

2020; Feitoza et al., 2022; Wamba et al., 2017).
Fig 8 shows the UV-VIS spectrum of two synthetic wastewaters before and after
the treatment with clay@ TMSPDETA-0.1 hybrid adsorbent.

Fig 8. UV-Vis spectra before and after treatment with both adsorbents. A- Effluent A,

B- Effluent-B. For the chemical composition of the effluents, see Table S1.
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The overall removal was calculated using the area under the curve (Teixeira et al.,
2021). Since absorbance is an additive property (Teixeira et al., 2021), each specie
absorbance in the effluents is summed during the integration (Teixeira et al., 2021).
Therefore, the removal percentage can be obtained by the area under the spectral
curve after the adsorption divided by the area of the initial effluent before the adsorption
(Teixeira et al., 2021). For effluent A, the obtained overall removal was 97.67%; for
effluent B, the obtained overall removal was 96.88%. These results show that the

clay@TMSPDETA-0.1 hybrid adsorbent can treat dying-containing textile wastewater.

Conclusion

Natural clay material (clay) was grafted with different ratios of TMSPDETA,
producing clay@TMSPDETA-0.1, clay@TMSPDETA-0.25, clay@ TMSPDETA-0.5,
and clay@TMSPDETA-1. In order to define what is the best ratio between clay and
TMSPDETA, preliminary adsorption experiments were performed for removing the
Reactive Blue 19 (RB-4) and Reactive Green 19 (RG-19) reactive dyes using all these
adsorbents. These experiments show that clay@TMSPDETA-0.1 material is the best
cost/benefit relationship for ongoing research due to its elevated uptake capacity, lower
results standard deviation, and less consumption of TMSPDETA reactant. The pristine
clay material was also employed to compare with clay@TMSPDETA-0.1. The clay

materials were characterized by nitrogen isotherms of adsorption and desorption,
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presenting Seer of 92.7 (clay) and 42.7 m2g* (clay@TMSPDETA-0.1). Although both
materials did not have an outstanding surface area, some pore filling could take place.
Using TGA (0.574 mmol g?) and XRF (0.552 mmol g') 9.57%), it was possible to
calculate the number of TMSPDETA groups grafted on clay. The grafting of
TMSPEDETA groups on clay material decreased the hydrophobicity feature of
clay@TMSPDETA-0.1 (decrease of 8.24%) compared to pristine clay and also shifted
the pHpzc from 6.29 (clay) to 9.81 (clay@TMSPDETA-0.1), conferring a basic feature
to the hybrid material. Assays of the effect of the initial pH of RB-19 and RG-19 reactive
dyes on the adsorption capacity of clay@TMSPDETA-0.1 adsorbent show that at pH
2.0, the maximum removal capacity for both dyes was acquired. The kinetics and
equilibrium data were better fitted using nonlinear PSO (25°C) and Liu equilibrium
model (10° to 45°C), respectively. Based on the Liu equilibrium data, the
thermodynamics parameters of adsorption were calculated using the nonlinear van't
Hoff equation, and it was observed that the uptake process was favorable and
spontaneous (AG°<0), exothermic (AH°<0), and the values of AH® (~ -52 to -55 kJ mol
1) were compatible with electrostatic attraction. An electrostatic interaction mechanism
was proposed between the positively charged adsorbent at pH 2.0 with the RB-19 and
RG-19 anionic dyes. Experiments using simulated dye-house effluents demonstrated
that clay@TMSPDETA-0.1 is a potential adsorbent for being used in actual wastewater
treatment due to its high efficiency in the removal of up to 97.67% of synthetic effluents.
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Supplementary Material

2.5 Experimental adsorption and Statistics.

An aliquot of 20.00 mL of RB-19 and RG-19 dye solution with an initial
concentration ranging from 50.0 to 1700.0 mg L* was added to 50.0 mL flat-Falcon tubes with
30.0 mg of clay@TMSPDETA-0.1 at pH ranging 2.0-10.0. The Falcon tubes were capped and
disposed of horizontally inside a thermostatic reciprocating agitator (Oxy 350, Sdo Leopoldo,
Brazil). The slurries were shaken at different time intervals between 1 and 480 min at 10° to
45°C with a shaking speed of 120 strikes per minute (Thue et al., 2018; Cimirro et al., 2022).
Subsequently, the solid phase was separated from the liquid phase by centrifugation. When
necessary, aliquots of 1-10 ml of the liquid phase were diluted to 1.0-25.0 mL in calibrated
volumetric flasks using the blank solution. The dyes unadsorbed after the adsorption process
were measured using the T90+ PG Instruments spectrophotometer at a maximum absorption
wavelength of 694 (RB-19) and 624 nm (RG-19).

The sorption capacity (Eq 1) and the percentage of adsorbate removed (Eq 2) are given

below:
_G-6) (1)
m
Co—C 2
% Removal = 100.# (2)
0

g is the sorption capacity of adsorbate adsorbed by the adsorbent (mg g?). C, is the
initial adsorbate solution concentration in contact with the solid adsorbent (mg L?). Cs is the
final adsorbate concentration after adsorption (mg L1). m is the mass of adsorbent (g). V is the
aliquot of the adsorbate solution (L) introduced in the flask.

The study of the influence of the initial pH of adsorbate was performed at 25°C, using
an initial concentration of 300 mg L of dye solution, a time of contact between the adsorbent

and adsorbates of 2 h, an adsorbent dosage of 1.5 g L%, and pH ranging from 2.0 to 10.0.
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The preliminary experiments were carried out to ensure the experimental data's
reproducibility, reliability, and accuracy. The relative standard deviations of all measurements
were below 3.5% (Abdel-Ghani et al., 2009). Blanks were run in parallel and corrected when
necessary (Thue et al., 2018; Cimirro et al., 2022).

The solutions of adsorbates were stored in glass bottles, cleaned, rinsed with deionized
water, dried, and stored in a suitable cabinet (Cimirro et al., 2022).

Standard RB-19 and RG-19 solutions (5.0-100.0 mg L) were used for calibration in
parallel with a blank. The linear analytical calibration curve was performed on the UV-Win
software of the T90+ PG Instruments spectrophotometer. The detection limits of RB-19 and
RG-19 were 0.21 and 0.32 mg L1, respectively, with a signal/noise ratio of 3 (Abdel-Ghani et
al., 2009).

A50.0 mg L* of standard RB-19 and RG-19 solutions was used as quality control after
every ten measurements to ensure the accuracy of the analytes measurements (Cimirro et al.,
2022).

The kinetic and equilibrium data's fithess was done using nonlinear methods, which
were evaluated using the Simplex method first and secondly by the Levenberg—Marquardt
algorithm using the fitting facilities of the Microcal Origin 2021 software (Lima et al., 2021a;
2021b). The suitableness of the kinetic and equilibrium models was evaluated using the
residual sum of squares (RSS), the determination coefficient (R?), the adjusted determination
coefficient (R?%.q), the standard deviation of residues (SD), and also the Bayesian Information
Criterion (BIC) (Lima et al., 2021a; 2021b). Equations 3 to 7 are the mathematical expressions

for respective RSS, R?, R?%j, SD, and BIC.

n , 3)
RSS = Z(qi,exp - CIi,model)
i

—_ 2 4
Z? (Qi,exp - qi,exp) - Z?(Qi,exp - Qi,model)z ( )

R? = >
Z? (qi,exp - E,exp)
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Rig;=1—(1-R?. (nrthJ (5)
n (6)

SD = (n i p) 'Z(qi,exp - Qi,modez)z
(7)

RSS
BIC =nln (T) + pLn(n)

In the above equations, the q;, model IS the individual theoretical g value predicted by the model,

i, exp IS individual experimental q value; q is the average of all experimental g values

i,exp

measured; n is the number of experiments; p is the number of parameters in the fitting model.

The values of RZ;, SD, and BIC will be presented to compare different models of
kinetics and equilibrium presented in this work. The best-fitted model would present R2,q; closer
to 1.000, lower values of SD, and BIC values. However, the kinetic and equilibrium model could
not merely be chosen based on the values of R2 [(Lima et al., 2021a; 2021b) when these
models present a different number of parameters. Therefore, it is necessary to check if the
values' improvements in the R2 values are due to the increase of the parameters (Lima et al.,
2021a; 2021b) or if, physically, the model with more parameters better explains the process is
taking place (Lima et al., 2021a; 2021b).

However, the difference in BIC values between models could be conclusive if the
difference in BIC values < 2.0) shows no significant difference between the two models (Lima
et al.,, 2021a; 2021b). When the BIC values' difference is within 2-6, there is a positive
perspective that the model with lower BIC is the most suitable (Lima et al., 2021a; 2021b). For
variations of BIC values from 6-10, there is a strong possibility that the model with a lower BIC
value would be the best model to be fitted (Lima et al., 2021a; 2021b). However, if the
difference in BIC values > 10.0, it can be predicted with accuracy that the model with a lower

BIC value is better fitted (Lima et al., 2021a; 2021D).

2.6 Adsorption kinetics, equilibrium, and thermodynamics
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Pseudo-first-order, pseudo-second-order, and Avrami-fractional order (Lima et al., 2021a,
2021b). models were used to fit the kinetic data. The mathematical equations of these

respective models are shown in Equations 8, 9, and 10.

qr = qe. [1 — exp (—k;.1)] (8)
qc = 1+qe.ky.t
qe = Ge-[1 — exp (—kay. )] (10)

Where t is the contact time (min); q:, and ge are the amount of adsorbate adsorbed at time t
and the equilibrium, respectively (mg g?); ki is the pseudo-first-order rate constant (min-); k.
is the pseudo-second-order rate constant (g mg™* min); kay is the Avrami-fractional constant
rate (mint), nav is the Avrami-fractional exponent (n >0).

Langmuir, Freundlich, and Liu's models were employed to analyze equilibrium data.

Equations 11, 12, and 13 show the corresponding Langmuir, Freundlich, and Liu models (Lima

et al., 2021a).
_ Qmax- K1 Ce (11)
e = 1+—KLCe
4o = Kp.CI™ (12)
g, = Qmax-(Kg-Ce)™ (13)

1+(Kg.Co)™

Where ge is the adsorbate amount adsorbed at equilibrium (mg g?); Ceis the adsorbate
concentration at equilibrium (mg L1); Qmax is the maximum sorption capacity of the adsorbent
(mg g*); K. is the Langmuir equilibrium constant (L mg™?); Kg is the Freundlich equilibrium
constant [mg.g*.(mg.L)¥F]; Kq is the Liu equilibrium constant (L mg?); ne and n_ are the
exponents of Freundlich and Liu model, respectively, (ng and n_ are dimensionless).
Thermodynamic studies for the adsorption of RB-19 and RG-19 onto
clay@TMSPDETA-0.1 were performed at a temperature ranging from 10°C to 45°C (283 to

318K).



The Gibb's free energy change (AG®, kJ mol?), enthalpy change (AH°, kJ mol?), and
entropy change (AS°®, J mol'*Kt) were evaluated with the aid of Equations 14-17, respectively

(Lima et al., 2019a, 2019b, 2021a).

AG® = AH® —T. AS° (14)
(15)
AG® = —RT.LnK?
K0 — (1000.K,. Mw. [adsorbate]° (16)
0 =
Y

The combination of Equations 14 and 15 leads to equation 17

Lo A8 AHC 1 (17)
e TR TR T
The nonlinear form of equation 17 is (Lima et al., 2020):

0 AS© AHO\ 1 (18)
Ke=exp|2 % )7

Where R is the universal gas constant (8.314 J KX mol?); T is the absolute temperature
(Kelvin); K2 is the thermodynamic equilibrium constant, which was calculated according to
equation 16. K2 is dimensionless (Lima et al., 2019a, 2019b, 2021a).

K? is calculated by converting the values of Ky (Liu equilibrium constant) or K.
(Langmuir equilibrium constant), which is expressed in L mg* into L mol. Firstly, the value Kq
or K. is multiplied by 1000 (mg g?), and then multiplied by the molecular weight of the
adsorbate (g mol?) and by the standard concentration of the adsorbate (1 mol L) and divided
by the activity coefficient of the adsorbate (dimensionless) (Lima et al., 2019a, 2019b, 2021a).
It is assumed that the solution is sufficiently diluted to consider that the activity coefficient is
unitary (Lima et al., 2019a, 2019b, 2021a). Making these calculations, K? becomes
dimensionless (Lima et al., 2019a, 2019b, 2021a).

Equation 17 (Lima et al., 2020) was used for calculating AH® and AS®°, and Equation 15

was used for calculating AG°.
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2.7. Simulated effluent

Two dye-house effluents containing 5 dyes, 1 organic matter, 1 surfactant, and 7
inorganic salts were prepared. The chemical compositions of the effluents are presented in
Table S1. These effluents’ chemical composition is compatible with industrial-textile
wastewater (Wamba et al., 2017; Teixeira et al., 2021, Leite et al., 2017, Thue et al., 2018).
The purpose of using simulated effluents is to test the adsorption capacities of the adsorbent

for removing the dyes mixture in a medium containing high concentrations of salts, surfactants,

and organic matter.

Table S1. Chemical composition of the simulated dye effluents.

Concentration (mg L™?)

Dyes Amax (NM) Effluent A Effluent B
Reactive Green 19 624 50.0 100.0
Reactive Blue-19 594 50.0 100.0
Reactive Orange 16 492 10.0 20.0
Reactive Red 194 505 10.0 20.0
Reactive Black 5 598 10.0 20.0
Other Organic compounds

Sodium Dodecyl Sulfate 10.0 20.0
Humic acid 10.0 20.0
Inorganics

NaCl 20.0 40.0
Na,COs3 20.0 40.0
CH3;COONa 20.0 40.0
NasPO4 20.0 40.0
KNO3 20.0 40.0
Na,SO4 10.0 20.0
NH4CI 10.0 20.0
pH* 2.0 2.0

*pH of the solution was adjusted with 0.1 mol L* NaOH and or HCI.

Table S2- HI values for clay materials.

Sample HI

clay 0.825
clay@TMSPDETA-0.1 0.757
clay@TMSPDETA-0.25 0.690
clay@TMSPDETA-0.50 0.634
clay@TMSPDETA-1.0 0.980
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Table S3. XRF results for the analysis of solid materials.

Clay (%) clay@TMSPDETA-0.1 (%)
SiO, 46.2333  37.1071
Al,Os 16.3516  10.4213
Fe,Os 15.5422  14.1226
K20 11222  0.9452
CaO 1.1101 0.9532
TiO, 1.0028  0.9443
MgO 0.6382  0.5814
MnO 0.1791  0.1554
P,Os 0.0931  0.0814
Zro, 0.0770  0.0610
Sro 0.0739  0.0527
Rb,O 0.0623  0.0458
CO; 17.5142  34.5285
Total 100.000  100.000
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Table S4. Kinetic parameters for

adsorption of RB-19 and RG-19 dyes onto

clay@TMSPDETA-0.1 clay material. Conditions: m 30 mg; pH 2.0; temperature 25°C, initial

dye concentration 700 mg L.

RB-19 RG-19
Pseudo-first-order
de (Mg g*) 166.3 310.7
ki (min-) 0.16983 0.07999
tyz (Min) 4.082 8.665
to.o5 (Min) 17.64 37.45
R2agj 0.9845 0.9674
SD (mg g 6.326 19.60
BIC 95.99 150.3
Pseudo-second-order
de(Mg g) 173.1 332.1
k2 (g mg? min't) 1.447.103 3.344.10*
ta2(min) 3.926 8.678
to.05 (Min) 65.02 124.4
RZag; 0.9984 0.9954
SD (mg g*) 2.026 7.328
BIC 41.34 103.1
Avrami fractional-order
e (Mg g) 168.4 324.0
Kav (min't) 0.1456 5.742.1072
Nav 0.6939 0.6275
ty2 (min) 4.050 9.704
to.o5 (Min) 33.39 99.73
RZaq; 0.9978 0.9959
SD (mg g?) 2.377 6.991
BIC 51.06 102.8
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Table S5. Parameters of the isotherm of Langmuir, Freundlich, and Liu for the uptake of RB-19 and
RG-19 onto clay@TMSPDETA-0.1. Conditions: initial pH 2.0, mass of adsorbent 30 mg, contact time
90 min RB-19 and 180 min RG-19.

RB-19 10°C 20°C 25°C 30°C 40°C 45°C
Langmuir

Qmax (Mg g) 159.0 179.0 171.6 158.6 157.2 111.5
Ki(L mg™) 0.9804 0.4071 0.3486 0.2734 0.1288 0.05932
RPad) 0.9988 0.9999 0.9721 0.9686 0.9535 0.9987
SD (mg g*) 1.417 0.4795 7.869 7.542 9.241 1.019
BIC 17.33 -17.34 72.19 70.84 77.34 6.769
Freundlich

Kr[(mg g (mg LY 120.7 128.9 114.9 108.2 94.53 58.05
nF 22.80 19.16 16.35 17.46 13.31 10.41
RPad) 0.9380 0.9543 0.8485 0.8641 0.8408 0.9724
SD (mg g*) 10.31 90.818 18.35 15.69 17.10 4.681
BIC 80.83 79.28 99.28 94.29 97.04 55.58
Liu

Qmax (Mg g™) 158.5 178.8 168.5 155.6 152.4 113.7
Kg (L mg™) 0.8857 0.4004 0.2656 0.1901 0.09080  0.06549
nu 1.164 1.022 2.060 2.104 2.605 0.8352
RPaq) 0.9994 0.9999 0.9999 0.9968 0.9993 0.9998
SD (mg g*) 1.013 0.4674 0.5689 2.408 1.143 0.4056
BIC 8.183 -16.57 -10.28 35.89 12.04 -21.11
RG-19 10°C 20°C 25°C 30°C 40°C 50°C
Langmuir

Qmax (Mg g) 281.7 346.2 328.0 299.3 364.5 341.2
KL (L mg?) 3.353 1.407 0.6381 1.175 0.3332 0.2378
RPaq) 0.9656 0.9668 0.9947 0.9963 0.9887 0.9890
SD (mg g*) 14.80 19.03 6.081 4.617 10.72 10.97
BIC 92.42 100.5 63.95 55.13 82.10 82.83
Freundlich

Ke (mg g*(mg LY)™F)  197.8 210.9 240.8 240.6 215.1 1715
NF 16.32 12.16 20.07 28.86 11.67 9.402
RPaq) 0.9396 0.9271 0.9811 0.9541 0.9517 0.8600
SD (mg g*) 19.60 28.19 11.53 16.32 22.13 39.10
BIC 101.4 113.0 84.41 95.55 105.3 123.5
Liu

Qmax (Mg g™) 294.0 361.1 336.0 297.6 378.1 335.6
Kg (L mg™) 3.296 1.586 1.065 0.7624 0.3770 0.2384
nu 0.5238 0.5279 0.6186 1.662 0.6620 1.5847
RPd) 0.9999 0.9999 0.9999 0.9999 0.9999 0.9999
SD (mg g*) 0.4994 0.6261 0.2955 0.4140 0.3289 0.5247
BIC -14.45 -7.214 -31.25 -20.46 -27.81 -12.87




Table S6. Thermodynamics of adsorption of RB19 and RG-19 reactive dyes onto
clay@TMSPDETA-0.1. According to the literature, the thermodynamic equilibrium constant

was calculated by the Liu isotherm of Table S5 (Lima, E.C. et al., 2019a, 2019b). The AH® and

AS° were calculated using nonlinear fitting (Lima, E.C. et al., 2020).

RB-19
T (K) 283 293 298 303 313 318
Ke (L mol™) 5.549.105 2.509.10° 1.664.10° 1.191.10° 5.689.10* 4.103.10*
K2 5.549.105 2.509.10° 1.664.10° 1.191.10° 5.689.10* 4.103.10*
AG® (kJ mol?) -31.12 -30.29 -29.79 -29.44 -28.49 -28.08
AS° (J K1.mol?) - - -85.96 - - -
AH® (kJ molY) - - -55.45 - - -

- - 0.9999 - - -
RG-19
T (K) 283 293 298 303 313 318
Ke (L mol™) 4.676.10° 2.250.10° 1.510.10° 1.082.10° 5.349.105 3.383.10°
K? 4676.10° 2.250.10° 1.510.10° 1.082.10° 5.349.105 3.383.10°
AG° (kJ mol™) -36.14 -35.63 -35.25 -35.00 -34.32 -33.66
AS° (J K1.mol?) - - -57.89 - - -
AH° (kJ mol?) - - -52.53 - - -

RZadi - - 0.9992 - - -
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Fig S1. Structural formula and 3D formula of RB-19 and RG-19 dyes. The dimension and physical chemical properties of the chemical molecule was
calculated using MarvinSketch version 22.18.0. RB-19: van der Waals surface area 436.24 A’ (pH 2.0); Polar surface area 255.10 A (pH 2.0);

van der Waals volume 436.24 A’, Dipole Moment 48.50 Debye; HLB 50.71

RG-19: van der Waals surface area 1406.17 A® (pH 2.0); Polar surface area 614.63 A’ (pH 2.0);

van der Waals volume 905.31 A’, Dipole Moment 45.71 Debye; HLB 67.90
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Fig S2. Diagrammatic scheme of preparation of clay@ TMSPDETA-0.1.
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Fig S4. Effect of initial pH on sorption capacity of clay@TMSPDETA-0.1.
(a) RB-19; (b) RG-19
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Fig S6. Nonlinear van't Hoff plot for the uptake of (a) RB-19; (b) RG-19 dye

onto clay@ TMSPDETA-0.1 material.
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5 CONCLUSOES E RECOMENDACOES

Neste trabalho foram desenvolvidos dois adsorventes hibridos e um compdsito a
serem utilizados na remocao de farmacos e corantes. A partir dos resultados obtidos,
pode-se verificar que existe um grande potencial de aplicacdo destes materiais na
area de tratamento de agua e efluentes tanto industriais quanto domésticos, sendo
uma alternativa ao carvao ativado convencional. No entanto, € necessaria uma
avaliacé@o da viabilidade técnica e econémica do uso dos adsorventes produzidos em
ETAs e ETEs.

Conclui-se que o processo sol-gel, utilizado na producédo de todos os materiais
abordados nesta tese (tanto compdsitos quanto materiais hibridos) se confirma como
uma forma eficaz de promover a funcionalizacéo de superficies de diferentes materiais
(biomassas, biochars e argilas) e com diferentes caracteristicas, utilizando
alcoxissilanos e siloxanos (APTES, MK, TMSPDETA) com o foco na adsorcédo de

contaminantes.

Com relagdo aos resultados obtidos no Artigo 1, o adsorvente hibrido produzido a
partir do residuo de serragem de Ayous e do APTES (3-aminopropyltriethoxysilane),
o estudo demonstrou que a modificacdo na superficie de um material in natura tem o
potencial de aumentar consideravelmente a sua capacidade de adsor¢cédo, sendo

possivel a utilizacao deste adsorvente no tratamento de efluentes de industrias téxteis.

A funcionalizagcdo com o0 APTES nao promoveu diferencas texturais significativas
entre o material in natura e o hibrido, sendo que as propriedades alteradas se
relacionaram a insercdo dos grupos funcionais (principalmente -NH e -NH2) na
superficie do material, como ja era esperado. Desta forma, o adsorvente hibrido teve
um aumento na hidrofilicidade e no pHpecz (em relagdo ao in natura), que refletiram
também no incremento da capacidade de adsorcdo deste para o corante anibnico

avaliado (Azul de prociona MX-R ou Reactive Blue 4).

Com este estudo foram obtidas para o material hibrido (AYOUS@APTES-
1:0,5) capacidades de adsorcao de 8,8 até 21,6 vezes superiores a do material in
natura, em temperaturas variando de 10°C a 50°C. Os dados de equilibrio e cinética
foram ajustados para o modelo de ordem geral e de difuséo intraparticula uma vez
que o mecanismo de adsorcdo nao pode ser explicado apenas por modelos

reacionais. Com a aplicacdo do modelo de difusédo intraparticula, verificou-se que a
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constante de taxa de difusdo intraparticula (kid) do material hibrido foi 3,93 vezes
superior a do in natura do Ayous (1,387 mg.g*t.min%), indicando que o material
hibrido apresentou uma cinética de adsorcao mais rapida do que o material in natura.
Ainda, os dados de equilibrio de adsorcéo foram melhores ajustados ao modelo de
Liu, obtendo-se um capacidade de adsorcdo (Qméax) de 415,1 mg.g? para a
temperatura de 50°C. A avaliacdo termodinamica permitiu inferir que a adsorcao do
corante Azul de prociona MX-R pelo adsorvente hibrido é espontanea e endotérmica,
com entalpia compativel com o mecanismo de atracéo eletrostética.

No artigo 2, pode-se verificar que a funcionalizacdo de materiais
lignocelulésicos (no caso o biochar de caroco de abacate) com polissiloxanos
(metilpolissiloxano, MK), possibilitou a producdo de materiais adsorventes compgsitos
com o potencial de remocdo de antibiéticos (no caso a ciprofloxacina) em agua e
efluentes. Verificou-se, principalmente, que a etapa de mistura dos precursores
durante a aplicacdo do método sol-gel influencia significativamente nas propriedades
dos adsorventes, sendo que o material produzido em 2 etapas (R2) mostrou uma
capacidade de adsorcédo de ciprofloxacina em média 6 vezes superior ao material
produzido em 1 etapa (R1), para todas as temperaturas avaliadas.

Este resultado é devido as propriedades fornecidas pelo processo em 2 etapas,
gue possibilitou um menor teor de Silicio em R2 do que em R1, significando um maior
contetdo de grupos funcionais que influenciam na adsorcdo, além de uma menor
hidrofobicidade para R1 (HI 1,725) do que R2 (HI 1,051). Outro ponto a ser ressaltado
€ que o processo de producado também influenciou a textura dos materiais, visto que
R2 apresentou maior superficie especifica (580 m?.g*) e volume de poros (0,364 g.cm
%) do que R1 (115 m?.g?! e 0,0713 g.cm?3, respectivamente), o que determina
resultados diretos na capacidade de adsorc¢éo (e velocidade) dos materiais.

O estudo de cinética de adsorcdo corroborou com o0s resultados obtidos na
caracterizacao dos materiais, demonstrando que a adsorc¢éo da ciprofloxacina foi mais
rapida em R2 (tos = 14,00, to,es = 157,6 min) quando com (tos = 20,52, to,95 = 264,4
min), resultado esperado devido a diferenca na superficie especifica e no volume de
poros dos dois materiais. Quanto aos estudos de equilibrio de adsorcado, concluiu-se
gue o modelo de isoterma de Liu foi o melhor modelo ajustado para todas as
temperaturas estudadas (10° a 45°C) devido ao R2adj ser mais proximo de 1 e os
menores valores de BIC e SD. Ainda, a partir dos estudos de equilibrio verificou-se

que as capacidades de adsor¢cao (Qmax) do material R2 foram de 5,92 a 6,5 vezes
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maiores do que R1 para as temperaturas avaliadas (10 a 45°C). Os resultados dos
estudos de termodinamica destes materiais permitiram inferir ainda que o processo
de adsorcéo foi favoravel, exotérmico e espontadneo nas temperaturas avaliadas,
sugerindo, pelos valores obtidos na avaliacdo da entalpia de adsorcdo, que o
mecanismo de adsorcdo predominante é a interacao fisica entre a ciprofloxacina com
os adsorventes compésitos R1 e R2, por meio dos grupos funcionais (interacbes
eletrostaticas, bem como ligagbes de hidrogénio, halogénio, -1 re interagdes
hidrofébicas), favorecidas em R2, uma vez que este material apresentou maiores
grupos funcionais em sua superficie, além de maior superficie especifica e volume de
poros.

A funcionalizacdo da argila montmorilonita com o TMSPDETA (Artigo 3)
propiciou a formagao de um adsorvente hibrido com caracteristicas texturais inferiores
a argila in natura, ressaltando-se a diminuicdo da area superficial e do volume de
poros. No entanto, como o foco do trabalho foi a insercdo dos grupos amina (-NH e
NHz) de forma a se fornecer um maior percentual de grupos funcionais na superficie
do adsorvente hibrido e propiciar uma maior adsorcéo de corantes aniénicos, conclui-
se que o obijetivo foi alcangcado, uma vez que:

- As analises de TGA e FRX verificaram diferencas significativas no teor de
silica encontrada nos materiais (87,45% para a argila in natura e 83,08% para o
material hibrido), correspondendo a um total de grupos TMSPDETA enxertados que
varia de entre 0,052 e 0,0574 mmol.g* no material hibrido;

- A razéo HI do material hibrido foi inferior a da argila in natura, indicando a
presenca dos grupos -NH:z e -NH (hidrofilicos) na sua superficie;

- O pHpcz no material hibrido foi modificado significativamente em relacdo a
argila in natura, devido a insercdo dos grupos amina, 0 que propicia interacbes
eletrostaticas entre o adsorvente e 0s adsorvatos (corantes aniénicos) e contribui para
um aumento da capacidade de adsorcéo;

- No estudo de cinética de adsorcao verificou-se que o modelo que melhor se
ajustou aos dados foi 0 de pseudo-segunda ordem, sendo to,95s de 65,02 min para o
RB-19 e 124,4 min para o RG-19, diferenca causada pelo tamanho das moléculas de
adsorvato (a molécula de RG-19 é maior que o dobro de RB-19);

- Os dados obtidos no estudo de equilibrio de adsorcao permitem inferir que o
modelo que melhor se ajustou aos dados foi o de Liu, obtendo-se um Qmax de 178,8

mg.g? para o RB-19 e de 361,1 mg.g™* para o0 RG-19 em uma temperatura de 20°C,
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sendo que, em geral, a adsorcdo do corante RG-19 foi de 1,85 a 2,95 vezes superior
a do corante RB-19.

- O material hibrido de argila e TMSPDETA também foi eficiente no tratamento
de um efluente sintético simulado de uma industria de corantes, demonstrando uma
remocao de 97,67%, o que indica a possibilidade de sua aplicacao pratica.

Por fim, conclui-se que todos os adsorventes estudados sédo eficientes para os
usos avaliados, sendo necessarios mais estudos que viabilizem sua aplicacéo pratica,

inclusive para a remogao de outros contaminantes.

5.1 SUGESTOES DE TRABALHOS FUTUROS

Uma vez que o foco desta tese foi o desenvolvimento de materiais adsorventes
hibridos e compdsitos a serem utilizados na remogéo de farmacos e corantes em
aguas, sugere-se que o estudo dos materiais avaliados seja ampliado de forma a
viabilizar sua aplicacdo pratica, em ETAs, ETEs e nas industrias. Desta forma, os
seguintes trabalhos futuros podem ser realizados:

- Estudo dos materiais avaliados (argila monmorilonita, Biochar de carogo de
abacate e Serragem de ayous) com outros precursores alcoxissilanos e siloxanos a
fim de se comparar os mecanismos envolvidos e a contribuicdo dos diferentes
precursores no processo de adsor¢ao;

- Estudo da adsorcdo de diferentes corantes, farmacos, fendis e outros
contaminantes utilizando os adsorventes desenvolvidos neste trabalho de forma a
ampliar o leque de aplicagbes dos materiais desenvolvidos;

- Avaliacdo ambiental e econbmica da viabilidade de utilizacdo materiais
hibridos e compdésitos desenvolvidos em ETAs, ETEs e industrias, de forma a avaliar

se é possivel reduzir o custo do tratamento com os materiais produzidos.
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APENDICE A - CURVAS DE CALIBRACAO DOS CONTAMINANTES (FARMACOS
E CORANTES) AVALIADOS

Quadro Al - Curvas de calibracao utilizadas na obtencéo da concentracao dos

contaminantes avaliados a partir da absorbancia (ajuste linear)

Contaminante A (nm) Equacéo dacurva Ko k1 R2

Azul de prociona

MX-R / Azul reativo 594,0 0,01979 0,00539 0,9995
4
Ciprofloxacina 275,0 -0,11259 0,10409 0,9996

Abs = ki*(conc) +ko
Azul Brilhante de

Remazol R / Azul 594,0 0,06178 0,00694 0,9994
reativo 19
Verde Reativo 19 624,0 -0,02849 0,01427 0,9997

Fonte: Elaborado pela autora.
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