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"..Devem ensinar as criangas, que o solo a seus pés é a cinza de nossos avos, para

que respeitem a terra, digam aos seus filhos que a terra é enriquecida com as vidas de
nosso povo. Ensinem as suas criangas o que ensinamos ds nossas criangas. que a terra é
nossa mae. Tudo o que ocorrer com a terra, ocorrerd aos filhos da terra. Se os homens
desprezam o solo, estdo desprezando a si mesmos... O ar é precioso para o homem
vermelho, pois todas as coisas compartilham o mesmo sopro - o animal, a arvore, o
homem... O homem branco parece ndo sentir o ar que respira... Os rios SGo nossos
irmdos, eles saciam nossa sede. Os rios transportam nossas canoas e alimentam nossas
criancas. Se lhes vendermos nossa terra, vocés devem lembrar e ensinar as criancas
que os rios sdo nossos irmdos... Nao ha um lugar calmo nas cidades do homem
branco. Nenhum lugar para escutar o desabrochar de folhas na primavera ou

o bater das asas de um inseto. Mas talvez seja porque eu sou um selvagem e ndo
compreenda. Oruido parece apenas insultar os ouvidos.

...Cada folha reluzente, todas as praias arenosas, cada véu de neblina nasflorestas
escuras, cada clareira e todos os insetos a zumbir sdo sagrados nas tradigoes e na
consciéncia do meu povo... Para o homem branco um torrdo de terra é igual a

outro. Porque ele é um estranho que vem de noite e rouba da terra tudo quanto
necessita. A terra ndo é sua irmd, mas sim sua inimiga, e depois de exauri-la ele

vai embora... Sua ganancia empobrecera a terra e vai deixar atras de si os desertos...
Vi milhares de bisoes apodrecendo nas pradarias abandonados pelo homem

branco que os abatia a tiros disparados do trem. Sou um selvagem e nao compreendo
como um fumegante cavalo de ferro possa ser mais valioso do que um bisdo que

nos, os indios, matamos apenas para sustentar a nossa propria vida. O que é o

homem sem os animais? Se todos os animais acabassem, os homens morreriam de
soliddo espiritual, porque tudo quanto acontece aos animais pode também afetar os
homens. Tudo esta relacionado entre si. Tudo quanto fere a terra fere também os filhos
da terra. ... De uma coisa sabemos, que o homem branco talvez um dia venha a
descobrir: o nosso Universo é o mesmo Universo. Ele é o Universo da humanidade
inteira. E quer bem igualmente ao homem vermelho como ao branco. E causar

dano a Terra é demonstrar desprezo pelo seu proprio Universo. O homem branco
também vai desaparecer, talvez mais depressa do que as outras ragas. Ele continua
poluindo a sua propria cama, e ha de morrer numa noite, sufocado em seus

proprios dejetos... "

Chefe Seatle -1855 - Trecho do manifesto do Chefe Seatle,
respondendo em 1855 a proposta do entdo Presidente

dos Estados Unidos de compra das terras dos indios.

Este manifesto é considerado como um dos mais profitndos
pronunciamentos de respeito e defesa do Meio Ambiente.
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Resumo

Este trabalho descreve estudos de ativacdo e modificagdo superficial de uma zeolita
natural chilena para investigar a eficiéncia na remog¢do dos ions manganés e dodecil
benzeno sulfonato de solucdes aquosas. Foi realizada a caracterizagdo dos materiais
particulados, incluindo a determinagdo de distribuicdo granulométrica, area superficial
especifica, espectroscopia, difratometria de raios-X, potencial zeta, dentre outros. Os
estudos realizados, usando a zedlita natural pulverizada, mostraram que os processos de
ativacdo e modificagdo superficial da zedlita aumentaram significativamente tanto a
capacidade como a cinética de adsor¢do. Estudos em escala de bancada foram realizados
com a adsor¢do dos poluentes nas zedlitas ativadas ou modificadas a fim de obter
parametros de processo (capacidade de adsorcdo, cinética e pH 6timo). Na ativacdo com
fons inorganicos (Na” e NH4"), a remocio de fons Mn®" foi influenciada significativamente
pelo pH do meio. A adsorgdo de fons Mn”" sobre as zeolitas ativadas apresentou bom
ajuste para o modelo cinético de pseudo-segunda ordem e a zeolita ativada com NaOH
alcangou a maior taxa de adsor¢@o. O modelo da isoterma de Langmuir mostrou o melhor
ajuste aos dados de equilibrio, atingindo um valor maximo de saturacio de 21,15 mg Mn*"
g™ para a zeélita ativada com NaCl. A capacidade maxima de adsor¢io depende do tipo de
ativacdo e decresceu na seguinte ordem: NaCl ~ NaOH > Na,COs; > NH4Cl > zeoélita
natural. Na modificacdo da zeélita com o6xido de manganés (MOCZ), os resultados
mostraram que as particulas de 6xido tém baixa cristalinidade, e o 6xido depositado sobre
a superficie se encontra principalmente na forma de vernadita (6MnO,) e as particulas
apresentaram ponto de carga zero (PCZ) em pH 3,8. Por outro lado, a quantidade de Mn®"
adsorvido aumenta com o pH e a cinética de adsorgdo de Mn”" seguiu um modelo de
pseudo-segunda ordem. Isto indica que a adsor¢ao ¢ controlada pela adsor¢dao quimica. Os
dados de equilibrio foram bem descritos pelos modelos de Langmuir e Freundlich, o que
implica na adsor¢do em monocamada e hé existéncia de uma superficie heterogénea na
MOCZ, mostrando uma alta capacidade de adsor¢do para os ions Mn”', alcangando uma
capacidade méaxima de 30,9 mg Mn>" g'. A adsor¢do dos fons Mn®" ¢é o resultado da
combinagdo de varios mecanismos interfaciais como: troca idnica, quimisor¢do e adsor¢ao
como ions determinantes de potencial. Os resultados mostraram que a ze6lita modificada
apresenta um bom potencial como adsorvente de fons de Mn>". Na modificagdo da zeolita
com surfactante (ZMS), a quantidade adsorvida de SDBS (dodecil benzeno sulfonato de

sodio) aumenta com o tempo de contato, alcangando o equilibrio em aproximadamente 30
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min e a cinética de adsor¢do segue o modelo de pseudo-segunda ordem. O pH do meio ¢ a
quantidade de CTAB (Brometo de cetiltrimetilamonio) usada influenciam na taxa de
adsor¢do dos ions SDBS sobre a ZMS. A capacidade maxima de adsor¢ao de 30,7 mg
SDBS g' ZMS foi obtida para a cobertura de CTAB com 660% do valor da CTCE
(Capacidade de Troca Cationica Externa) e o modelo da isoterma de Langmuir ajustou-se
melhor aos dados experimentais. A adsor¢do do SDBS sobre a superficie da ZMS ocorreu
pelas interagcdes hidrofobicas entre as cadeias carbonicas do CTAB e do SDBS,
principalmente para a modificagdio com CTAB a 100% da CTCE (cobertura em
monocamada). As interagdes acido-base sdo predominantes nas modificagdes com CTAB
acima de 330% da CTCE (cobertura em dupla camada). A capacidade de adsor¢do
aumenta com o aumento da concentracdo de CTAB usado na modificagdo, alcangando
valores de saturacdo para a ZMS acima de 330% da CTCE. Os resultados permitem
acreditar que a tese contribui significativamente para o entendimento dos mecanismos de
adsorcao de ions inorganicos e organicos utilizando zedlitas naturais devidamente ativadas

e modificadas.
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Abstract

This work describes studies of activation and surface modification of a Chilean
natural zeolite for the removal efficiency of manganese and dodecyl benzene sulfonate ions
from aqueous solutions. A characterization of particulate materials, including
determination of particle size distribution, specific surface area, spectroscopy, X-ray
diffraction, zeta potential, among others were done. Studies performed using powdered
natural zeolite, showed that the processes of activation and surface modification of zeolite
increased significantly both the capacity and the adsorption kinetics. Bench scale studies
were conducted with the pollutants adsorption on activated or modified zeolites in order to
obtain process parameters (adsorption capacity, kinetics and optimum pH). After activation
with inorganic ions (Na” and NH4"), the Mn®" ions adsorption was significantly influenced
by the pH. Mn”" ions adsorption on activated zeolites showed good agreement with the
pseudo second-order kinetic model and the activated zeolite with NaOH reached the
highest adsorption rate. The Langmuir isotherm model showed the best agreement with the
equilibrium data, reaching a maximum capacity value at 21.15 mg Mn>" g for the
activated zeolite with NaCl. The maximum adsorption capacity depends on the activation
type and decreased in the following order: NaCl ~ NaOH > Na,CO; > NH4Cl > natural
zeolite. On zeolite modification with manganese oxide (MOCZ), the results showed that
the oxide particles have low crystallinity degree, and the oxide coated on the zeolite
surface is mainly in vernadite form (6MnQO,), while the particles exhibited a point of zero
charge (PZC) at pH 3.8. Moreover, the amount of Mn>" adsorbed increases with pH and
the adsorption kinetics studies of the Mn*" followed a pseudo-second order model. This
indicates that the adsorption is controlled by chemical adsorption. The equilibrium data
was satisfactorily described by the Langmuir and Freundlich models, which suggest a
monolayer adsorption and a heterogeneous surface for the MOCZ, showing a high
adsorption capacity for Mn®" ion and reaching a maximum capacity of 30.9 mg Mn*" g™
Manganese ions uptake is the result of a combination of several interfacial mechanisms
such as: ion exchange, chemisorption and adsorption as potential determining ions. Results
showed that the modified zeolite has a good potential as an adsorbent for Mn”" ions. After
zeolite modification with surfactant (ZMS), the amount of SDBS (sodium dodecyl benzene
sulfonate) adsorbed increases with the contact time, reaching equilibrium in about 30 min,
while the adsorption kinetics follow a pseudo second-order model. The medium pH and the

percent coverage with CTAB (cetyl trimethylammonium bromide) highly influence the
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SDBS ions uotake rate and capacity onto ZMS. A maximum adsorption capacity of 30.7
mg SDBS g™ ZMS was obtained at a CTAB loading of 660% of ECEC (External Cationic
Exchange Capacity) value and the Langmuir isotherm model was the best model in fitting
the experimental data. SDBS adsorption on the ZMS surface occurred by hydrophobic
interaction between CTAB and SDBS carbon chains, especially for CTAB modification
with 100% of ECEC (monolayer coverage). Acid-base interactions are predominant for
CTAB modification above 330% of ECEC (bilayer coverage). Uptake capacity increases
with increasing of CTAB concentration used in the modification, reaching a maximum
value for ZMS above 330% of ECEC. The results obtained contribute for the
understanding of uptake mechanisms of inorganic and organic ions on properly activated

and modified natural zeolites.
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1. Introducao

Efluentes liquidos urbanos e industriais provenientes de lavanderias, industrias de
fertilizantes, farmacos, tingimento, curtimento de couro, refinarias de petroleo,
processamento de minerais e metais, petroquimica, alimentos e servigos diversos contendo
elevadas concentragdes de ions poluentes, vém exigindo cuidados especiais devido ao seu
nivel de periculosidade quanto a poluicdo e contaminacao de lengdis freaticos e cursos de
agua (anions téxicos, metais pesados, compostos organicos, surfactantes, biocompostos e
corantes). Alguns desses compostos, quando excedem o limite de tolerancia causam males
ao ser humano e outras formas de vida. Desta forma, o estudo e o desenvolvimento de
tecnologias para a remocao sustentdvel de poluentes vém merecendo destaque na area

ambiental nacional e mundial.

Entre as diversas técnicas de tratamento desses poluentes se destacam: troca idnica,
evaporagdo, osmose reversa e precipitacdo quimica, precipitacido-floculacao, floculagdo-
flotagdo, precipitacao-floculacao-flotagdo e processos oxidativos avangados. Muitas destas
técnicas apresentam desvantagens como baixa eficiéncia operacional, elevado custo
operacional e de capital e problemas na eliminagdo do lodo gerado (Sharma e Forster,
1994). Das tecnologias desenvolvidas que vém apresentando boas possibilidades de
aplicacdo nas industrias sdo aquelas que t€ém a adsor¢cdo como principio fundamental

(Eccles, 1999).

Os processos de adsorcdo, na sua maioria, envolvem a remoc¢ao em adsorventes
convencionais como as resinas sintéticas de troca-idnica e os carvoes ativados que sdo
eficientes na remoc¢ao de varios poluentes (Toledo et al., 1994). No entanto, esses materiais

sdo normalmente caros, ndo-seletivos e seu custo de regeneracdo também ¢ elevado.

Devido a esses problemas, varios estudos tém sido feitos com relagdo a pesquisa de
adsorventes nao-convencionais de baixo custo, tais como residuos de produtos de
operacdes industriais e agricolas (cascas, serragens, cinzas volantes, lamas), materiais
naturais (argilas, silica, bentonitas, zeolitas) e biosorventes (algas, quitina, quitosana, turfa,
leveduras, fungos ou biomassa bacteriana ¢ de plantas) que representam uma alternativa
potencialmente econdmica, destacando-se um grande numero de trabalhos dedicados ao
estudo da adsor¢do em zeolitas, pelos resultados promissores e aplicagdes (novas) que vém

sendo obtidos (Babel e Kurniawan, 2002; Gupta e Suhas, 2009).



As zeolitas naturais sdo minerais microporosos formados por aluminosilicatos
cristalinos hidratados, constituidos por tetraedros de SiO4 e AlO4 ligados em estruturas
tridimensionais. A substituicdo parcial de Si** por AP’ nos tetraedros resulta em um
excesso de carga negativa a qual é compensada por cations trocaveis (Na', K*, Ca*" ou
Mg®") (Erdem et al., 2004; Doula, 2006). O fato dos fons trocaveis das zeolitas serem
relativamente indcuos as tornam particularmente adequadas para remover ions de metais
pesados. A Tabela 1.1 mostra as principais aplicagdes das zeolitas naturais na area

industrial.

Tabela 1.1: Principais aplicagdes industriais das zedlitas naturais.

Aplicacgoes industriais Usos

Detergentes Abrandamento de agua por troca catidnica

) Retencao de nutrientes, condicionador de solo e
Agricultura .. -
suportes para herbicida e fungicida

, Remocao de amonia, ions metalicos, tais como
Tratamento de dgua e efluentes L N
cadmio, chumbo, arsénio, zinco, entre outros

) . Clinoptilolita e chabazita tém sido usadas para a
Tratamento de licores radioativos N , . , . A
remocgao de ions radioativos de césio e estroncio

Dessecagao Controle da umidade

Controle de odor resultante da exalacdo de amonia e
Controle de odor . .
gas sulfidrico

Catél; Reagoes cataliticas ocorrem nos sitios ativos externos
atalise . 1
e internos das zeolitas

D Nutrientes sao retidos no sistema de digestdo animal
Nutri¢cdo animal

por um periodo mais prolongado

Entretanto, as zedlitas naturais t€ém uma capacidade de troca idnica relativamente
baixa e sdo comumente tratadas (ativadas e/ou modificadas) por métodos quimicos ou
fisicos antes do seu uso (Inglezakis et al., 2001; Panayotova, 2001; Englert e Rubio, 2005;
Oliveira e Rubio, 2007). A ativagao com NaCl ¢ amplamente empregada porque os ions
sodio sdo facilmente removidos por outros cations, aumentando assim a capacidade de
adsorcdo (Cincotti et al., 2001; Englert e Rubio, 2005; Gilinay et al., 2007; Oliveira e
Rubio, 2007). As propriedades de troca cationica das zeoélitas naturais podem ser

exploradas para modificar sua superficie externa a fim de permitir a adsor¢ao de outras



espécies (anidnicos e organicos nao-polares) (Haggerty ¢ Bowman, 1994; Xu e Boyd,

1995; Li e Bowman, 1997; Dikmen e Y 6riikogullari, 2010).

1.1. Objetivos

1.1.1. Objetivo geral

O objetivo desta tese ¢ contribuir para o estudo da problematica ambiental
envolvendo ions de metais pesados e surfactantes, além de oferecer informagdes técnicas e
cientificas no campo da pesquisa de tecnologias de remoc¢do de poluentes selecionados em
efluentes sintéticos, visando uma melhor compreensao dos mecanismos envolvidos na

adsor¢do em zeolitas naturais modificadas.

1.1.2. Objetivos especificos

Os objetivos especificos sao os seguintes:

e Estudo e avaliagdo, em nivel de bancada, de diferentes métodos de
ativacdo/modificacdo de uma zedlita natural chilena (36% clinoptilolita e

33% mordenita);

e Caracterizagdo fisico-quimica e mineraldgica do material adsorvente antes e

depois da ativacao/modificacdo e adsor¢ao;

e Estudar a remocdo de fons Mn*" e dodecil benzeno sulfonato (surfactante

anidnico) de solugdes aquosas utilizando zeolita natural modificada;

e Avaliacdo de pardmetros importantes tais como: pH, cinética e isotermas de
adsor¢do, usando como base de comparagdo os valores de capacidade

maxima de adsor¢ao;

e Determinacdo dos mecanismos envolvidos na remoc¢do dos ions

selecionados;

e Estudos de avaliag¢do de custos.
1.2. Plano datese

Esta tese ¢ apresentada na forma de artigos (publicados em periodicos
internacionais). Todos os artigos foram escritos pelo primeiro autor, Silvio Roberto

Taffarel, sendo que todos os trabalhos experimentais ficaram sob sua responsabilidade.



A tese esta organizada em trés Partes, cada uma sendo constituida pelos seguintes

itens:

Parte I: Introducdo, Objetivos geral e especificos, Revisdo bibliografica e

Integragdo dos artigos;

Parte II: Resultados que estdo apresentados na forma de Artigos Cientificos
(publicados). Cada artigo cientifico representa um Capitulo e sdo subdivididos em:

Introducdo, Materiais e Métodos, Resultados, Conclusdes e Referéncias Bibliograficas;

Parte III: Consideragdes finais, Conclusdes, Sugestdes para trabalhos futuros e
Bibliografias citadas na Introdu¢do e Revisdo bibliografica da Parte 1 e Consideragdes

finais da Parte III;

Os trabalhos elaborados durante esta tese foram desenvolvidos no Departamento de
Engenharia de Minas da UFRGS, no Laboratorio de Tecnologia Mineral e Ambiental
(LTM), sob a orientacdo do Professor Jorge Rubio.



2. Reviséo bibliografica
2.1. Fundamentos de adsorcao

A adsor¢do tem se mostrado uma alternativa amplamente empregada na separagao
de componentes quimicos de uma mistura fluida, quando os métodos classicos apresentam-
se inadequados ou inviaveis economicamente. Este fendmeno caracteriza-se pela existéncia
de uma fase sélida, denominada adsorvente ¢ de uma fase fluida denominada adsortivo.
Nao existe qualquer miscibilidade entre essas fases, apenas existe na interface entre as
mesmas uma regido de atracdo entre o adsorvente e algumas espécies quimicas existentes

na fase fluida, denominadas adsorbatos (Moreira, 2005).

A adsor¢do resulta de uma interagdo favoravel entre o material adsorvente e as
espécies de soluto. Algumas interagcdes podem contribuir para a adsor¢do e dessor¢ao,
como atracdo eletrostatica, ligagdo covalente, ponte de hidrogénio, entre outras. Na
adsorcao de moléculas em solucdo sobre a superficie sdlida ha muitos fatores que devem
ser considerados. Alguns deles s3o: temperatura, pH, competi¢do com outros solutos,
quantidade de material adsorvido por unidade de massa ou area do soélido, concentragao
inicial de soluto necessaria para produzir uma determinada cobertura (ou grau de
adsorc¢do), concentracdo de soluto em que ocorre a saturagdao da superficie, orientagdo das
moléculas adsorvidas sobre a superficie e os efeitos da adsor¢do nas propriedades do

solido.

Os estudos de adsor¢dao em cristais zeoliticos apresentam grande importancia nos
processos de separagdo por adsor¢do, considerando-se o crescimento das aplicagdes das
zeoblitas comerciais. Nestes processos, o comportamento dinamico dos leitos adsorventes ¢
determinado pela difusividade intracristalina e para o projeto e otimiza¢do de tais
processos, conhecimentos detalhados do equilibrio e cinética de adsor¢do das fases

envolvidas sao requeridos (Schwanke, 2003).

2.1.1. Adsorcdo quimica e fisica

A adsorc¢do pode ser de natureza quimica ou fisica. A adsorc¢ao fisica ou fisissor¢ao
ocorre entre a superficie sélida e as unidades do adsorvato, onde as interacdes sdo devido
as forgas de van der Waals entre moléculas: sdo, portanto, forcas relativamente fracas e o
processo pode ser revertido mais facilmente. O calor de adsor¢@o ¢ geralmente baixo (entre

2 e 6 kcal/mol). As moléculas sdo atraidas para todos os pontos da superficie e ndo se



limita apenas a uma camada. O equilibrio ¢ alcangado em menor tempo que na adsorcao

quimica (Ciola, 1981).

Na adsor¢ao quimica ou quimissor¢do, o adsorbato ¢ fixado mais fortemente a
superficie do adsorvente e admite-se que ha combinacdo das espécies a serem adsorvidas
com a superficie do so6lido através de interacdes fortes (ligagdes idnica ou covalente polar).
O calor de adsorcdo ¢ mais alto que na adsorgao fisica (geralmente acima de 20 kcal/mol).
As unidades do adsorvato (moléculas, atomos, ions) ndo sdo atraidas para todos os pontos
da superficie e dirigem-se para os sitios ativos. Geralmente envolvem apenas a primeira
camada. A adsor¢do quimica pode ser ativada ou ndo-ativada (Ciola, 1981). E dita ativada
quando a constante cinética de adsor¢cdo varia com a temperatura segundo equacao

semelhante a de Arrhenius e ndo-ativada quando a energia de ativagdo ¢ muito pequena e a

adsorc¢do ocorre muito rapidamente (Peruch, 1997).

Uma diferenciag¢do das caracteristicas dos dois fendmenos ¢ apresentada na Tabela

2.1 (Ciola, 1981; Rutheven, 1997).

Tabela 2.1: Caracteristicas da adsor¢ao fisica e adsor¢do quimica. Adaptagdo de Rutheven

(1997).
Caracteristica Adsorcao Fisica Adsor¢ao Quimica
Baixo, menor que 1 — 5 Alto, maior que 1 — 5 vezes
Calor de adsorcao (AH) vezes o calor latente de o calor latente de
vaporizag¢ao. vaporizagao.
Especificidade Nao especifico. Altamente especifico.

Natureza da fase adsorvida

Monocamada ou
multicamada; sem
dissociacdo das espécies
adsorvidas.

Somente monocamada;

pode ocorrer dissociagdo das
espécies adsorvidas.

Faixa de temperatura

Significativo somente a
temperaturas relativamente
baixas.

Possivel em uma gama

extensa de temperaturas.

Forgas de adsorcao

Sem transferéncia de
elétrons, embora possa
ocorrer a polarizagdo do
adsorbato.

Com transferéncia de
elétrons (formagao de
liga¢des quimicas) entre o
adsorbato e a superficie.

Cinética e reversibilidade

Rapida e reversivel.

Pode ser lenta e irreversivel.




A adsorgao fisica representa o fendmeno da maioria dos processos de separagao por
adsorcdo. Este principio também € observado na adsor¢cdo de hidrocarbonetos, onde, por
ndo ocorrer a transferéncia/compartilhamento de elétrons entre o adsorbato e a superficie e
nem a dissociagdo das espécies adsorvidas, o processo torna-se unicamente representado

pelo fenomeno de adsorcao fisica.

Os modelos de adsorcdo fisica dependem fundamentalmente da temperatura e, em
geral, a elevagdo de temperatura provoca diminui¢do da capacidade de adsor¢ao, devido ao
aumento de entropia do adsorbato na superficie do adsorvente, ocasionando dessor¢ao do

adsorbato (Nassar e Magdy, 1997).

2.1.2. Forgas de adsorcao

Uma particula (molécula, &tomo ou ion) na superficie de um solido encontra-se em
desequilibrio quando hé existéncia de uma forga resultante atuando sobre a mesma. Esta
forca resultante ¢ a responsavel pela interacdo entre as particulas do adsorbato e sitios
superficiais do adsorvente, promovendo, desta forma, o fendmeno de adsor¢do. As forcas
de adsor¢do envolvidas dependem diretamente da natureza tanto do so6lido como do

adsorbato e podem ser classificadas em trés tipos:
Forcas de dispersao (London);
Forgas eletrostaticas;
Forcas hidrofobicas.

A contribui¢do de forcas tipo London estd sempre presente, enquanto as
contribui¢des eletrostaticas e hidrofobicas dependerdo do sistema adsorvente/adsorbato. As
forcas de dispersdao, também chamadas de forgas de London, pertencem ao grupo das
forgas de van der Waals e sdo geralmente muito fracas. Estas forgas, baseadas na teoria da
mecanica quantica, foram desenvolvidas em 1930 por Fritz London. Resultam de uma
polarizagdo momentanea induzida por flutuagdes rapidas na densidade eletronica de
moléculas vizinhas (Israelachvili, 1992). As for¢as de van der Waals podem ser ainda
divididas em outros dois grupos: (a) Forcas dipolo-dipolo — Moléculas com dipolos
permanentes irdo interagir por interacdes dipolo-dipolo; (b) Forcas dipolo-dipolo induzido
- 0 campo de um dipolo permanente induz um dipolo no 4&tomo ndo-polar ou molécula

vizinha (Israelachvili, 1992).

Forgas eletrostaticas somente atuam na presenca de adsorventes que possuam carga

superficial, tais como as zeoélitas. As interagdes eletrostaticas geram contribui¢des



adicionais a energia de adsor¢do, devido ao campo elétrico que ¢ promovido na superficie
dos adsorventes i0nicos. Estas interagdes permitem a utilizacdo de materiais sélidos
especificos como adsorventes altamente seletivos a determinadas espécies quimicas,
combinando, para a separacdo de componentes em misturas complexas, o fendmeno de
adsorcao fisica com outros, como o de peneira molecular e a utilizagdo de sitios i6nicos

(Prausnitz et al., 1986).

2.1.3. Fatores que influenciam na adsorcéo

Os principais fatores que afetam a capacidade de adsor¢do e sua cinética sao:

e Velocidade de agitagao: melhores resultados sao obtidos quando se tem uma
dispersdo de particulas homogénea, porque diminui a espessura da camada-

limite e aumenta a taxa de transferéncia de massa;

e Razdo solido-liquido: quanto mais alta a relagdo solido-liquido, maior a taxa

de adsorcao;

e Tamanho das particulas: quanto menor o tamanho das particulas, maior ¢ a

superficie de contato e maior a taxa de adsorcao;

e Concentragdo inicial: a taxa de adsorg¢do ¢ proporcional a concentragdo

inicial usada porque esta modifica o coeficiente de difusdo;

e Ionizacdo do adsorbato: ¢ geralmente desfavoravel a adsor¢do por soélidos
hidrofébicos, compostos altamente ionizados sdo pobremente adsorvidos.
Uma mudanga na ioniza¢do pode afetar drasticamente a adsor¢do. Baixos
valores de pH favorecem a adsor¢do de acidos organicos enquanto que altos
valores de pH favorecem a adsor¢do de bases organicas. O valor 6timo do

pH deve ser determinado para cada adsorvato;

e Natureza do adsorvente: a estrutura quimica do adsorvente tem grande
influéncia no grau de adsor¢do em fungdo do tipo e posicdo do grupo

funcional;

e Solubilidade do adsorbato: grupos polares na estrutura do adsorbato
geralmente diminuem a adsor¢do a partir de solugdes aquosas pela alta

afinidade dessas espécies com a agua;



e Area superficial: quanto maior a area superficial disponivel para a adsorcao,

maior serd a quantidade de adsorbato removido da solugao;

e Temperatura: a adsor¢do é geralmente exotérmica. Na maioria dos sistemas,
um aumento da temperatura implica em uma diminui¢do na quantidade

adsorvida. A dessorcao pode ser realizada com um aumento de temperatura;

e Distribuicao da matéria mineral e presenga de grupos polares na superficie

do solido sdo fatores que interferem no grau de adsor¢do (Mellah e

Chegrouche, 1997).

2.1.4. Trocaibnica

A troca i6nica ocorre quando a adsorcdo do soluto (espécie iOnica) na matriz
adsorvente ¢ acompanhada pela simultanea desor¢do de uma quantidade equivalente
(mesma carga total) de espécies idnicas (Dabrowski, 2001). A quantidade de céations
trocaveis por um soélido depende de suas caracteristicas quimicas e estruturais, ¢ ¢
conhecida como capacidade de troca cationica (CTC), comumente medida em
miliequivalentes por grama (meq g™).

Na zedlita a troca catidnica ocorre em funcdo das cargas negativas originadas da
substitui¢do de Si*" por AI’" nos tetraedros estruturais, compensadas pelos cations situados
em cavidades (Na', K*, Ca*" e Ba®"), que podem ser trocados por outros do meio aquoso.
Quantitativamente, avalia-se a capacidade de troca cationica pela quantidade de Al na
zeolita: quanto maior a quantidade de aluminio (menor razdo Si/Al), maior o
desbalanceamento de carga, maior o numero de cations de compensacao e, portanto, maior
a capacidade de troca catidnica (CTC) (Pabalan e Bertetti, 2001). Conforme essa
observacao (menor relagdo Si/Al equivale a maior CTC), Zamzow et al. (1990) observaram
a seguinte ordem de CTC para as zeolitas estudadas: phillipsita > chabazita > erionita >

clinoptilolita > mordenita.

Existem duas caracteristicas importantes para qualquer reacdo de troca iOnica: a
troca equivalente entre ions (equivaléncia de cargas elétricas) e a preferéncia relativa de
cada material por ions distintos (Weber, 1972). A capacidade cationica de um material ¢
determinada teoricamente pelo numero total de grupos funcionais anidénicos da superficie
por unidade de massa do mesmo. Pabalan e Bertetti (2001) ressaltam que, na pratica, o
comportamento de troca i6nica da zedlita depende dos seguintes fatores: tamanho do ion e

configuracdo/dimensdo dos canais que determinam se um cation pode ou ndo adentrar
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numa estrutura particular, densidade de carga da estrutura anidnica, carga idnica (valéncia)

e concentracao da solucao eletrolitica externa.

O processo de troca i06nica ¢ amplamente conhecido e utilizado no tratamento de
aguas e efluentes (Weber, 1972), sendo que suas principais aplicagdes sdo: abrandamento
(remogdo de Ca*" e Mg*"), remogdo de metais pesados, solidos dissolvidos e nitrogénio (na
forma de NH,") (Metcalf e Eddy, 2003). Este processo consiste em uma tecnologia atrativa
especialmente quando minerais de baixo custo podem ser utilizados como materiais

trocadores de ions (Demir et al., 2002).

Diversos estudos relatam o fenomeno de troca idnica em zeo6litas naturais. Segundo
Inglezakis et al. (2002), os cations (principalmente sodio, potassio, célcio e magnésio)
presentes na estrutura da maioria das zedlitas naturais sdo trocaveis com diversos cations

de solucdes de metais pesados.

Muitos autores preferem converter a zeolita natural para a forma homoionica (ou
proxima a essa condicao) para melhorar sua capacidade de troca idnica. Nesse caso, o
mineral é tratado com uma solugdo salina (por exemplo, NaCl), com a finalidade de

substituir seus ions trocaveis pelo cation da solucdo (exemplo, clinoptilolita-Na).

De acordo com Woinarski et al. (2003), o pré-tratamento com NaCl aumenta a
. CA e + ., . . . .
capacidade de troca i6nica, uma vez que o Na ¢ mais facilmente removido dos canais da
1. L. 2+ . ~ .
zedlita que outros cations, como Ca”’, e promove, ainda, a remo¢ao de impurezas de

possiveis poros entupidos.

Athanasiadis e Helmereich (2005) também observaram aumento na capacidade de
remogao de zinco por clinoptilolita sdédica, assim como Curkovic et al. (1997) ao estudar a

remocao de chumbo e cadmio em solucao.

Doula e Dimirkou (2008) trataram a clinoptilolita natural com solucdo de nitrato de
ferro (III) em condigdes extremamente basicas. A clinoptilolita-Fe mostrou-se eficiente na
remocio de Cu®" da 4gua de abastecimento e, a0 mesmo tempo, agiu como abrandador de

agua.

2.1.4.1. Isotermade trocaidnica

O processo de troca i6nica pode ser representado pela reacdo (Equagdo 1) (Collela,

1996):

m+ n+ m+ n+
nM(aq) + mNm & nM(S) + mN(aq) (1)
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onde m e n sdo as valéncias dos cations trocaveis M e N e os indices (aq) € (s)

indicam solucdo e zeolita, respectivamente.

De acordo com Collela (1996), os dados experimentais de troca idnica obtidos no
equilibrio a uma dada temperatura e forga ionica, sao usualmente utilizados para obter a
isoterma de troca iOnica. Esta curva serve como ferramenta apropriada para avaliar de
forma imediata a seletividade da zedlita por um determinado cation (M™") em relagdo a

outro (N""). Por convengio, a isoterma ¢ representada pela fragio equivalente do cation
que entra, £y, (presente em equilibrio numa fase liquida), versus a fracdo equivalente En

do mesmo cétion na zeolita; lembrando que, por defini¢do: £,, + E, =1¢ Ev+En=1.

A preferéncia da zedlita pelo cation M em relagdo a N'" pode ser expressa pelo

coeficiente de seletividade a (Equacao 2) (Pabalan e Bertetti, 2001).

n
De acordo com os autores, os critérios de seletividade sdo:

se a > (m/n), a zedlita ¢ seletiva para M ™" ;

se o = (m/n), a zeolita ndo exibe preferéncia;

se a < (m/n), a zeOlita é seletiva para N .

2.1.4.2. Seletividade

Ao contrario da maioria dos trocadores idnicos nao-cristalinos (ex: resinas
organicas e géis inorganicos), a estrutura tridimensional da zedlita cristalina impde sua
seletividade entre os ions competidores. A clinoptilolita, por exemplo, possui uma CTC
relativamente baixa (aproximadamente 2,25 meq g'), mas apresenta seletividade por
cations de raio i6nico grande (Cs+ >Rb">K"'>NH," > Ba’" > Sr*" > Na' > Ca?" > Fe*' >

AP >Mg* > Li").

As séries de seletividade de remocgao de cations pelas zedlitas naturais (tratadas ou
ndo) obtidas em diversos trabalhos (Tabela 2.2) mostram que dentre as zedlitas mais

comuns, a clinoptilolita tem sido a mais estudada.

Os resultados dos estudos de seletividade vém apontando (independente do tipo de

zeodlita) a preferéncia pelo chumbo, entre os diferentes ions analisados. Entre os metais
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menos retidos pelas zedlitas, varios autores vém apontando o niquel (Zamzow et al., 1990;
Ouki e Kavannagh, 1997; Faghihian et al., 1999; Bosco et al., 2005; Rios et al., 2008) e o
cromo III (Ouki e Kavannagh, 1997; Gen¢-Fuhrman et al., 2007; Rios et al., 2008;
Shinzato et al., 2009).

Tabela 2.2: Série de seletividade de remoc¢do de metais pesados em solugdo pelas zeolitas

naturais (tratadas ou nao) apresentadas em diversos trabalhos.

Zeolita

Seletividade entre ions analisados

Referéncia

Clinoptilolita-Na

PbZ>Cd*>Cs™>Cu*>

+ + + 2+ +
Co*™>Cr’">Zn*">Ni* >Hg2

(Zamzow et al., 1990)

Clinoptilolita-Na

(Ouki e Kavannagh, 1997)

Clinoptilolita-Na

Pb2+> C d2+

(Curkovic et al., 1997)

Clinoptilolita Pb*>Cd*>Ba’>Sr*>Cs >Ni*" (Faghihian et al., 1999)
Clinoptilolita-Na Pb*>Ba>>Cd*>Sr*>Cs >Ni*" (Faghihian et al., 1999)
Clinoptilolita Pb*">Cu*">Zn*">Cd** (Yuan et al., 1999)
Clinoptilolita-Na NH,;">Pb**>Na">Cd*">Cu*"=Zn*" (Langella et al., 2000)
Clinoptilolita Pb*>Cr’>Fe*>Cu*" (Inglezakis et al., 2002)
Clinoptilolita Co*">Cu*">Zn**>Mn*" (Erdem et al., 2004)
Clinoptilolita-Na Pb*">Cr " >Cd* " >Ni* (Mozgawa e Bajda, 2005)
Clinoptilolita Pb*>Cd*">Cu*" (Kleiniibing, 2006)
Clinoptilolita-NH, Pb*">Cu*™> Ni*">Cd** (Sprynskyy et al., 2006)
Clinoptilolita-Na Pb*">Cu*>Cd*"~Zn*" (Cincotti et al., 2006)
Clinoptilolita CuZ">Cd>>Zn>>NiZ>As*>Cr** ggg‘;ﬁFuhrmm et al,
Clinoptilolita Cd*>Ni*">Cu*" (Kocaoba et al., 2007)
Clinoptilolita-H Zn**>Pb*">Cd*" (Castaldi et al., 2008)
Clinoptilolita Pb*">Zn*" (Trgo et al., 2010)
Mordenita Pb*">Cu?">Cd*">Zn*" (Yuan et al., 1999)
Mordenita Pb*">Cu*">Zn*" (Pitcher et al., 2004)
Chabazita-Na Pb*>Cd*>Zn*>Co’>Cu*>Ni**>Cr’" | (Ouki e Kavannagh, 1997)
Escolecita Cr'>Cd*>Ni*">Mn*" (Jimenez et al., 2004)
Escolecita Cr'’>Mn*">Cd*>Ni* (Bosco et al., 2005)
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Além do tamanho do ion presente na solucdo e da configuracao/dimensdao dos
canais do mineral, Langella et al. (2000) verificaram que a seletividade da clinoptilolita
segue a teoria de Eisenmann (1962). Segundo esta teoria, a capacidade de uma superficie
contendo cargas fixas em atrair ions de metais alcalinos pode ser explicada pelas energias
de hidratag¢ao dos ions e de ligagao eletrostatica. Sherry (1979) estendeu esse modelo para
os ions divalentes, ao verificar, assim como Colella (1996), que a preferéncia da zedlita por
um metal ou outro também dependeria da energia livre de hidratacdo dos ions; metais com

elevada energia de hidratagdo tenderiam a permanecer em solucao.

Segundo Lee (1999), as medidas de mobilidade ou condutividade i6nica em
solucdes aquosas revelam que, quanto maior o raio do ion hidratado, menor ¢ a sua
mobilidade. Assim sendo, as zeodlitas sdo bastante seletivas para cations monovalentes por
apresentarem baixas densidades de carga, enquanto que, para cations divalentes, a
seletividade ¢ predominantemente determinada por suas energias de hidratagdo
(Kleiniibing, 2006). Desse modo, elas tendem a preferir cations com menor energia de
hidratagcdo, como chumbo e cddmio. Conforme Ouki e Kavannagh (1997), esse fato, por si
sO, explicaria a maior preferéncia da clinoptilolita pelo chumbo — que apresenta menor
valor (absoluto) de AHpig que os demais ions divalentes (Tabela 2.3). No entanto, em
relagdo a competigdo entre os demais ions (Cu, Cd, Zn, Cr, Co, Ni), a ordem de preferéncia
da clinoptilolita ndo seguiu os valores (absolutos) decrescentes de AHp;g, como observado
na chabazita (Tabela 2.2). Verificou-se que a concentracdo inicial dos metais influenciou,
nesse caso, a eficiéncia de remogao pela clinoptilolita. O maior indice de remogao ocorreu
em solugdes com concentragao de 10 mg L', acima desse valor, os autores observaram
uma diminuicdo na capacidade de retencdo dos ions (exceto do Pb*"). Resultados
semelhantes foram obtidos por Wang et al. (2007) ao estudar a remocao do niquel pela
mordenita-Na, e também por Trgo e Peric (2003) no caso da remocao de zinco por tufos

zeoliticos da regido da Crodcia, composta por 50% de clinoptilolita.

O processo de remog¢do de metais pela zedlita depende também de outras variaveis
relacionadas as condigdes do tratamento como temperatura do sistema, pH da solucdo,

tamanho dos graos da zeolita, entre outras.

Em geral, o aumento da temperatura favorece a remog¢ao de metais em solugao pela
zeodlita (Curkovic et al., 1997; Woinarski et al., 2003; Jimenez et al., 2004; Wang et al.,
2007).
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Tabela 2.3: Valores de energia de hidratacdo (AHyiq) de alguns cations metalicos e seus

respectivos raios hidratados.

fon Raio ionico AHpiq fon Raio ionico YAHpiq
hidratado (A) (kJ/mol) hidratado (A) (kJ/mol)

fons +1
Cs 3,29° -263 Na 3,58° -405
Rb 3,29° -296 Li 3,82° -515
K 331° -321
fons +2
Ba 4,04° -1304 Mg 4,28 -1922
Sr 4,12° -1445 Cu 4,19° 2100
Pb 4,01° -1480 Ni 4,04° -2106
Ca 4,12° -1592 Co 4,23° 2054
cd 4,26° -1806 Zn 4,30 -2044
Mn 4,38° -1845
fons +3
Fe 4,28° -4376 Al 4,75°¢ -4660
Cr 4,61° -4402

Fontes: “Lee (1999), "Semmens e Seyfarth (1978), ‘Gerrtsen ¢ Kovscek (2005),
YWulfsberg (1987).

Em relagdo ao tamanho dos grios da zeolita, Ouki e Kavannagh (1997) e Oren e
Kaya (2006) ndo observaram nenhuma influéncia direta no processo de remog¢ao dos ions
estudados (Pb, Cu, Cd, Zn, Cr, Co, Ni), embora Sprynskyy et al. (2006) afirmem que, no

caso da clinoptilolita, a menor granulometria favorega a capacidade de adsor¢ao de metais.

Autores como Ouki e Kavannagh (1997), Mier et al. (2001), Bosso e Enzweiler
(2002), Jimenez et al. (2004), Pitcher et al. (2004), Pergher et al. (2005), Bosco et al.
(2005), Wingenfelder et al. (2005), Doula (2006), Oren e Kaya (2006), Sprynskyy et al.
(2006); Panuccio et al. (2007), Wang et al. (2007), entre outros, verificaram que a variagao
do pH da solugado influenciaria na propriedade de retencao idnica pela zedlita, uma vez
que, com sua diminui¢do, os fons H' passariam a competir também pelos sitios de

adsorcao.
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2.1.5. Isotermas de adsorgao

Uma isoterma de adsor¢do ¢ a relagdo, a uma dada temperatura, entre a quantidade
de espécie adsorvida na superficie e a concentragdo de equilibrio da mesma na solugdo (ou
pressao de equilibrio no caso de gases). As isotermas podem ser obtidas

experimentalmente e representadas de forma grafica para um determinado componente.

O comportamento tipico que as isotermas podem apresentar estd representado na

Figura 2.1.

Trreversivel

Extremamente
favoravel

Linear

W (g adorvida'g solido)

do favoravel

c, ppm

Figura 2.1: Tipos de isotermas de adsor¢dao (McCabe et al., 2001).

Todos os sistemas mostram uma redu¢do na quantidade adsorvida com o aumento
da temperatura e, assim, o adsorbato ¢ removido aumentando a temperatura até mesmo
para casos chamados “irreversiveis”. No entanto, a dessor¢do requer uma temperatura
muito maior quando a adsor¢ado ¢ fortemente favoravel ou irreversivel.

As isotermas podem ser representadas por modelos simples que relacionam
diretamente a massa da espécie adsorvida no adsorvente em funcdo da concentracdao de
equilibrio da mesma na fase liquida. Os mais utilizados no estudo da adsorgdo

monocomponente sdo os modelos de Langmuir e de Freundlich (Perry e Green, 1999).

2.1.5.1. Isoterma de Langmuir

A teoria de Langmuir foi inicialmente usada para adsorcdo de moléculas de gas
sobre superficies metélicas (McKay et al., 1982). Porém esse modelo tem sido aplicado

com sucesso a muitos outros processos de adsorgao.
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A isoterma de Langmuir ¢ valida para adsor¢do em monocamada na superficie
contendo um numero finito de sitios (Ciola, 1981). O modelo da isoterma de Langmuir

segue as seguintes hipoteses:

e As moléculas sdo adsorvidas e aderem na superficie do adsorvente em sitios

ativos definidos e localizados;

e (Cada sitio ativo pode acomodar uma Unica espécie adsorvida

(monocamada);

e A energia da espécie adsorvida ¢ a mesma em todos os sitios da superficie e
ndo depende da presenca de outras espécies em sitios vizinhos (Ciola,

1981).

Para casos em que a adsor¢ao ocorre em fase liquida, a equacao que representa a
isoterma de Langmuir ¢ dada pela Equagao 3.

_ qmaxKCe

3
e 1+ KC, ©)

onde ¢, (mg de adsorbato/g de adsorvente) ¢ a quantidade de adsorbato adsorvida
por unidade de massa do adsorvente no equilibrio, g, (mg de adsorbato/g de adsorvente)
¢ a quantidade maxima de material adsorvido por unidade de massa de adsrovente na qual
ocorre a formagdo de uma monocamada completa do adsorbato, K (L mg™” de adsrobato) é
a constante da isoterma de Langmuir relacionada com a energia de adsor¢do e C. (mg de
adsorbato/litro de solug¢do) ¢ a concentracdo de adsorbato na fase liquida (ndo adsorvida)
no equilibrio.

A Equagdo 3 pode ser rearranjada, obtendo-se assim a seguinte forma linearizada:

C,_ 1 N C, 4@
9o 9ok G

onde podemos obter facilmente os pardmetros de Langmuir ¢, € K pelos coeficientes
angular e linear, respectivamente. Os parametros K € ¢, Sa0 constantes (para uma
determinada T) que apresentam significado fisico. O parametro K representa a razao entre
as taxas de sor¢do e dessor¢ao. Altos valores de K indicam forte afinidade do adsrobato
pelos sitios do material adsorvente. O pardmetro g, representa (indiretamente) o nimero
total de sitios disponiveis no material absorvente, sendo que g, estd relacionado com a

constante de equilibrio de Langmuir (K;) através da Equacdo 5. Assim, ambos os
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parametros refletem adequadamente a natureza do material adsorvente e podem ser usados

para comparar o desempenho da adsorcao.
K L= QmaxK (5)

A constante de equilibrio (K;) pode ser usada para determinar a entalpia de

adsorcdo (4H) usando a equagdo de Clausius-Clapeyron (McKay et al., 1982):

)

K, = Aexpr (6)

Valores negativos de 4H indicam que calor ¢ liberado durante o processo de
adsor¢ao e valores positivos do calor de adsor¢cdo indicam que calor ¢ retirado das
vizinhangas. Na maioria dos processos de adsor¢do, existe desprendimento de calor (4H
negativo).

A forma da isoterma permite prever se a adsorcdo ¢ favoravel ou desfavoravel
(Weber e Chakravorti, 1974). Os parametros de Langmuir podem ser expressos em termos
de um fator de separagdo adimensional, R;, definido pela Equacdo 7 (Hall et al., 1966),

podendo-se a partir deste fator avaliar a forma da isoterma.

1
R, = (+KC) (7

onde C, ¢ a concentracdo inicial do adsorvato. O valor de R; indica a forma da
isoterma, de acordo com a Tabela 2.4.

Tabela 2.4: Fator de separacdo (R;) e tipo da isoterma de adsor¢ao

Fator de Separacdo, R_ | Tipo de isoterma
R, >1 Desfavoravel
R, =1 Linear
0<R. <1 Favoravel
R, =0 Irreversivel

Apesar de todas as limitagdes, 0 modelo de Langmuir tem sido muito utilizado nos
estudos de adsorcdo devido a sua simplicidade e conveniéncia na determinag¢do da

capacidade de adsor¢do.
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2.1.5.2. Isoterma de Freundlich

A equagdo de Freundlich foi desenvolvida com o objetivo de suprir a limitagdo da
equacdo de Langmuir de assumir que a adsor¢do em um ponto da superficie do sélido
adsorvente nado influencia na adsor¢ao do ponto (sitio) vizinho e que cada sitio pode reter
somente uma unidade do adsorbato, sendo que na realidade o calor de adsor¢do depende da

concentragdo de adsorbato na fase solida.

O modelo ¢ representado por uma equagdo empirica que considera a existéncia de
uma estrutura em multicamadas e ndo prevé a saturacao da superficie baseada no processo
de adsor¢do, sendo util para descrever a adsor¢do em superficies altamente heterogéneas
(Fritz e Schliinder, 1981). Ela corresponde a uma distribuicdo exponencial de véarios sitios
de adsor¢do com energias diferentes. Além disso, este modelo ndo se torna linear em

baixas concentragdes, mas permanece concavo ao eixo da concentracao.

O modelo de Freundlich pode ser representado pela Equagao 8:

g.=K,(C)" (8)

onde K ¢ a constante relacionada a capacidade do adsorvente e n ¢ a constante relacionada
a intensidade de adsor¢do. A Equagdo 8 pode ser linearizada de maneira que os parametros

de Freundlich possam ser determinados pelos coeficientes angular e linear:

logg, =logK, + (ljlog C, 9)
n

A desvantagem desta isoterma empirica ¢ que ela ndo se reduz a Lei de Henry a
concentragdes proximas de zero (Fritz e Schliinder, 1981) e sua aplicabilidade ¢ restrita a
um intervalo de concentracdo limitado. O expoente n indica se a isoterma ¢é favoravel ou
desfavoravel. Valores de n no intervalo de 1 a 10 representam condigdes favoraveis de

adsor¢ao.

2.1.6. Cinética de adsorcéao

O conhecimento da cinética de adsor¢do representa o primeiro passo para investigar
as possibilidades de uso de um adsorvente em um determinado processo de separacdo. O
conhecimento da cinética de adsor¢do serve para examinar o mecanismo que controla o
processo de adsor¢do, sendo que varios modelos cinéticos podem ser testados para
interpretar os dados experimentais. Uma boa correlacao dos dados experimentais cinéticos

com o modelo testado revela o mecanismo de adsor¢do. A cinética permite ainda
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determinar a quantidade de soluto que ¢ retirada de uma solucao com relagdo ao tempo, o
que ¢ de grande importancia quando se deseja projetar um sistema de tratamento de
efluentes por adsor¢do (Ho e Mckay, 1999a, 1999b; Sengil e Ozacar, 2005). Segundo
Fernandes (2005), a seqiiéncia de etapas individuais do mecanismo de adsor¢ao em solidos

porosos consiste em:

Transporte das espécies de adsorbato do interior da fase fluida até¢ a camada

limite adjacente ao sélido;

e Movimento das moléculas através da camada limite até a superficie externa

do soélido e adsor¢do nos sitios superficiais externos;
e Difusdo das moléculas no interior dos poros do so6lido;

e Adsor¢do das moléculas nos sitios disponiveis na superficie interna do

solido.

A primeira etapa pode ser afetada pela concentracdo do adsorbato e pela agitacao
do meio, portanto, um aumento da concentracdo de adsorbato pode acelerar o transporte de
adsorbato da solucdo para a superficie do solido. A segunda etapa ¢ dependente da
natureza das espécies do adsorbato e a terceira etapa ¢ geralmente considerada a etapa

determinante, especialmente no caso de adsorventes microporosos (Fernandes, 2005).

Uma ou mais dessas etapas pode ser a etapa limitante do processo de adsor¢do, o
qual poder ser modelado de maneira empirica ou fenomenoldgica. A seguir sao

apresentados alguns modelos empiricos para descri¢ao da cinética de adsorcao.

A velocidade especifica de adsorcdo de poluentes pode ser afetada, entre outros,
pela temperatura, pH, concentracdo de sais, concentracdo inicial, agitacdo, tamanho das
particulas e distribui¢do de tamanho dos poros do so6lido adsorvente (Sun e Xiangjing,

1997).

2.1.6.1. Modelos empiricos

Varios modelos cinéticos empiricos de adsor¢ao tém sido aplicados para descrever
os mecanismos de adsorcao entre adsorvente e adsorbato: modelo cinético de pseudo-
primeira-ordem, modelo cinético de pseudo-segunda-ordem, modelo de difusdo intra-

particula e modelo de difusdo no filme liquido.

O modelo cinético de pseudo-primeira ordem de Lagergren (Lagergren, 1989) ¢

dado pela Equagdo 10. Este modelo assume que a taxa de soluto adsorvido por unidade de
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massa de adsorvente ¢ diretamente proporcional a diferenca entre a quantidade adsorvida

no equilibrio e a quantidade de soluto adsorvido no tempo considerado.

dq,
dt

=k(q.-q,) (10)

onde ¢. e ¢, sdo a quantidade de adsorbato adsorvido (mg g") no equilibrio e no
tempo t, respectivamente e k; € a constante de adsorcdo de primeira ordem de Lagergren
(min™). Ap6s integragdo da Equagdo 10 definida pela aplica¢io das condi¢des de contorno
qi=0parat=0e q;= q; para t =t, tem-se:

kt
2,303

log(g, —q,)=logq, - (11)

Se log(g.) for igual ao coeficiente linear obtido ao plotar a Equagdo 11, temos uma
cinética de primeira ordem verdadeira. Se for diferente, mas a Equag@o 11 descrever bem

os resultados, temos uma cinética de pseudo-primeira ordem.

O modelo cinético de pseudo-segunda ordem apresentado por Ho e McKay (1998)

¢ dado pela Equagdo 12:

dq 2
L) _ 12
i 2(g.-q,) (12)

onde k, ¢ a constante cinética de adsorcio de segunda ordem (g mg™' min™).
Aplicando as mesmas condi¢des de contorno descritas anteriormente, a forma integrada da

Equacao 12 torna-se:

LA S o (13)

qt k2q3 qe

Este modelo ¢ baseado na suposi¢do de que a etapa limitante do processo pode ser a
adsor¢do quimica através do compartilhamento de elétrons entre o adsorvente e o

adsorbato (Taty-Costodes et al., 2003). Ainda, & = k,q.” é a taxa inicial de adsorcdo.

As espécies de adsorbato sdo transportadas da fase aquosa para a superficie do
adsorvente e, porteriormente, podem difundir para o interior das particulas se estas sdao

porosas. A difusdo intra-particula ¢ governada pela Equacao 14 (Weber e Morris, 1962):
q, :kdif't% (14)

onde kyir € a constante de difusdo intra-particula (g mg” min™?).
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Quando o transporte de adsorbato da fase liquida para a superficie externa da fase
solida tem um papel significativo na adsor¢do, o modelo de difusdo no filme liquido, dado

pela Equacdo 15 (Boyd et al., 1947), pode ser aplicado:
In(1-F)=—k,t (15)

onde F' ¢ a fragdo q/q. € kqré a constante cinética. Um graficodos dados experimentais de -
In(1 - F) por ¢ com interceptacdo na origemv sugere que o processo cinético de adsorgdo ¢

controlado pela difusao no filme liquido em torno do sé6lido adsorvente.
2.2. Zedllitas

As zedlitas foram descobertas em 1756 por um mineralogista sueco, Freiherr Axel
Frederick Cronstedt, que denominou o grupo de minerais a partir das palavras gregas “zeo”
(ferver) e “lithos” (pedra), ou seja, “pedras que fervem”, devido a sua caracteristica
peculiar de liberar bolhas ao serem imersas em agua (Coombs et al., 1997). Somente em
1926 a propriedade de adsor¢do e o termo “peneira molecular”, referente a permissdo de
passagem de pequenas moléculas e exclusdo das maiores, foram atribuidos a um tipo de

zeolita denominada chabazita (Braga e Morgan, 2007).

No final dos anos 50, mais de 2000 ocorréncias distintas de zeolitas naturais foram
descobertas em mais de 40 paises, e muitas aplicagdes industriais foram desenvolvidas
baseadas em sua gama de propriedades fisico-quimicas (Celta-Brasil, 2008). De acordo
com Passaglia e Sheppard (2001), existem 52 espécies de zeodlitas distribuidas em 38 tipos
de estruturas diferentes e mais de 150 espécies ja foram sintetizadas no mundo todo

(Flanigen, 1981).

As zedlitas naturais sdo minerais, aluminossilicatos hidratados porosos, formados
por estruturas cristalinas tridimensionais de tetraedros de SiO4 e de AlOg, ligados entre si
por um atomo de oxigénio, que oferece grandes canais e grandes areas superficiais internas
para adsorcdo e troca iOnica. Nas cavidades interconectadas estdo situados os cétions
metalicos e as moléculas de agua (Zambow et al., 1990). O ion aluminio (III) é pequeno
suficiente para ocupar a posi¢ao no centro do tetraedro de quatro atomos de oxigénio, € a
substituicdo isomorfica de Si*" por AI’Y, que tem uma carga positiva a menos que o silicio,
resultando em uma carga liquida negativa no lugar de cada 4tomo de aluminio (Breck,
1974). A carga residual negativa ¢ neutralizada pela adsor¢do eletrostatica de cations
trocaveis de metais alcalinos e alcalinos-terrosos, tais como sddio, calcio, potassio e

magnésio. Por conseguinte, as zeolitas tém uma forte afinidade por cations de metais de
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transi¢do, alcalinos e alcalino-terrosos, mas pouca afinidade por anions e moléculas

organicas nao polares (Zambow et al., 1990; Mier et al., 2001; Inglezakis et al., 2002).

A estrutura da zeodlita pode apresentar uma porosidade regular de dimensdes
comparaveis as das moléculas organicas, com abertura dos poros variando de 3 a 10 A,
conforme o tipo de estrutura (Da Luz, 1994). Cabe ressaltar que a uniformidade no
tamanho e na forma dos anéis de tetraedros das zeoélitas contrasta, por sua vez, com a
relativa variedade de tamanho dos poros de outros materiais adsorventes como silica gel,

alumina ativada e carviao ativado.

As propriedades de adsor¢do das zedlitas resultam, portanto, de sua capacidade de
troca i6nica (Bailey et al., 1999). Os cations nos canais sao livres para trocar com cations
em solucado tais como chumbo, cddmio, zinco e manganés (Groffman et al., 1992; Bailey et
al., 1999). O fato dos ions trocéveis das zeolitas serem inofensivos (sodio, potassio,
magnésio e calcio) faz com que estas sejam particularmente adequadas para a remocgao de
ions de metais pesados indesejaveis presentes em aguas e efluentes industriais (Curkovic et
al., 1997). Depositos deste grupo mineral ocorrem em abundancia, fazendo-o rapidamente

disponivel e ndo dispendioso (Bailey et al., 1999).

Zeolitas sdo importantes trocadores de cations inorganicos. Atualmente, competem
com resinas de troca idnica no processo de abrandamento de dgua e na purificagdo de
efluentes e esgotos. Zedlitas mostram alta seletividade para troca de cations, boa
resisténcia a temperatura e radiacdes ionizantes, e excelente compatibilidade com o
ambiente. Sdo largamente utilizadas como adsorventes seletivos, como peneiras
moleculares e como catalisadores, sendo sua propriedade de troca idnica empregada
também como uma ferramenta para mudanca de estrutura a fim de obter performances

especificas (Collela, 1996).

Entretanto, aplicacdes de zeodlitas naturais em escala industrial sdo limitadas a
remog¢ao de amonia de esgotos municipais, efluentes industriais e, em menor escala, para
remogdo de Cs" e Sr' de efluentes radioativos (Kesraoui-Ouki et al., 1994; Ouki e
Kavannagh, 1997). Muitas das atuais ou potenciais aplica¢des das zedlitas como trocadores
i0nicos nas areas, industrial, agricola e ambiental envolvem o uso de materiais de origem
natural. Isto depende de consideracdes econdmicas, mas propriedades especificas, tais
como seletividade por espécies nocivas ou toxicas, t€ém também sido boas razdes para usar

estes materiais. Grandes quantidades de pesquisas em zeoélitas naturais trocadoras de
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cations tém sido focadas nos tipos ocorrentes mais comuns, especialmente clinoptilolita,

mordenita e chabazita (Collela, 1996).

2.2.1. Classificagao das zedlitas

Existem varias classificagdes de zedlitas e muitas sdo, na realidade, derivadas de
outras. Por exemplo, Armbruster e Gunter (2001) apresentam em seu trabalho uma
classificagdo que se baseia na de Gottardi e Galli (1985) que, por sua vez, ja é uma

modificacdo da classificagdao de Breck (1974).

A classificacdao de Breck (1974) ¢ definida em termos de unidades fundamentais de
constru¢do secundarias (Secondary building units - SBU’s). As SBU’s correspondem a
estruturas geradas pelas ligagdes dos tetraedros (unidades primdrias) como anéis, cadeias,

folhas e estruturas tridimensionais. As zedlitas sdo classificadas em 7 grupos:

o Grupo 1 (S4R - anel simples de 4 tetraedros): analcima, harmotome,

phillipsita, gismondina, laumontita, paulingita, yugawaralita, (P).

e Grupo 2 (S6R - anel simples de 6 tetraedros): erionita, offretita, levyna,

sodalita hidratada.
e Grupo 3 (D4R — anel duplo de 4 tetraedros): A, N-A, ZK-4.

o Grupo 4 (D6R - anel duplo de 6 tetraedros): faujasita, cabazita, gmelinita,
X,Y, ZK-5, L.

o Grupo 5 (Ts0;y): natrolita, escolecita, mesolita, thomsonita, gonnardita,

edingtonita.
e Grupo 6 (Ts0,6): mordenita, dachiardita, ferrierita, epistilbita, bikitaita.
o Grupo 7 (T19002): heulandita, clinoptilolita, estilbita, brewsterita.

Uma classificagdo similar a de Breck (1974), adotada por Gottardi e Galli (1985)

subdivide a familia das zedlitas em:

e Zedlitas fibrosas (ex: natrolita, escolecita, thomsonita, edingtonita,

gonnardita).

e Zedlitas com anel de conexdo simples de 4 tetraedros (ex: analcima,

wairakita, laumontita, viseita).
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o Zedlitas com anel de conexdo dupla de 4 tetraedros (ex: gismondina,

phillipsita, garronita, amicita).

o Zedlitas com anel (simples e duplo) de 6 tetraedros (ex: gmelinita,
chabazita, erionita, faujasita, levinita).

e Zedlitas do grupo da mordenita (ex: mordenita, dachiardita, ferrierita).

o Zedlitas do grupo da heulandita (ex: heulandita, clinoptilolita, estilbita,

barrerita).
A Tabela 2.5 mostra os principais tipos de zeolitas naturais, bem como as
respectivas formulas quimicas e representagdes estruturais.

Tabela 2.5: Principais zeolitas naturais com suas formulas quimicas e estruturas

cristalinas. Fonte: (Da Luz, 1994; Baerlocher et al., 2001).

Laumontita Clinoptilolita Stilbita
CaAlzsi4012.4H20 (Na,K,Ca)2—3 Al3(A1,Si)2Si13036. 12H20 NaCa2A158i13O36. 14H20

Mordenita Heulandita

(Ca,Naz,Kz)Alzsi10024.7H20 (Na,Ca)z-A13(Al,Si)ZSi13036. 12H20

£

Faujazita Phillipsita Chabazita
(NaZCa)AIZSi4012.8H20 (K,Na,Ca)l_z(Si,Al)g.O16.6H20 CaA128i4012.6H20
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Hé ainda a classificagdo que se baseia na configuracdo geométrica da estrutura
cristalina da zedlita, identificada por um codigo de trés letras, por exemplo: CHA
(chabazita, willhendersonita), ERI (erionita), FAU (faujasita), HEU (clinoptilolita,
heulandita), MOR (mordenita) etc. (Baerlocher et al., 2001).

Apesar de uteis, a enorme quantidade de classificagdes, em grande parte derivadas
umas das outras, pode causar confusdo para muitos pesquisadores. Por isso o critério na
escolha de uma deve ser definido pela natureza do trabalho (cristalografico, mineralogico,

etc.)

2.2.2. Ocorréncias das zedlitas naturais

Zeolitas naturais sdo formadas a partir da precipitagdo de fluidos, como em
ocorréncias hidrotermais, ou pela alteracdo de vidros vulcanicos (Da Luz, 1994). Podem
ocorrer em amigdalas e fendas de rochas igneas, principalmente em vulcanicas basicas, €
também como constituintes de rochas metamorficas de baixo grau e sedimentares (Hay e
Sheppard, 2001). Segundo Barrer (1982), as ocorréncias sedimentares freqiientemente
correspondem a depoésitos de grande interesse tecnoldgico e, usualmente, consistem de

minérios formados de cristais de zeolitas de dimensdes muito pequenas.

A producdo mundial de zedlita natural estd estimada entre 2,5 e 3 milhdes de
toneladas, sendo os principais produtores: China (1,75 a 2,25 Mt), Coréia do Sul (175.000
t), Japao (140.000 a 160.000 t), Estados Unidos da América (65.000 t), Cuba (35.000 a
45.000 t), Hungria (30.000 t), Turquia (35.000 t), Eslovaquia (25.000 t), Nova Zelandia
(18.000 a 22.000 t), Bulgaria (15.000 t), Africa do Sul (15.000 t), Australia (10.000 a
12.000 t), Georgia (5.000 a 7.000 t) e Canada, Grécia, Italia ¢ Comunidade dos Estados
Independentes com 3.000 a 5.000 t cada (Virta, 2007).

Uma vez que no Brasil as jazidas de zedlitas naturais ainda ndo vém sendo

exploradas, este tipo de material ndo se encontra disponivel no mercado nacional.

No entanto, em 1995, a Companhia de Pesquisa de Recursos Minerais (CPRM)
divulgou a descoberta de um depdsito de zedlitas com grande potencial para exploracao. A
reserva, o mais importante registro de zeoélitas em rochas sedimentares no Brasil, localiza-
se na Formag¢do Corda (Bacia do Parnaiba). Dados preliminares apontam a ocorréncia de
quarenta tipos de zedlitas nesse depdsito (Diniz, 1999). A zona mineralizada distribui-se
por uma 4rea superior a 1.000 km?, abrangendo parte dos estados do Maranhio e do

Tocantins, e sua espessura alcanca mais de 30 m (Rezende e Monte, 2005). Esta reserva
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compreende um pacote de arenitos eolicos e fluviais, cujo cimento (20 - 40% da rocha) ¢
composto predominantemente por duas espécies de zedlitas — estilbita e laumontita

(Rezende, 2002).

Até essa descoberta, havia apenas noticias de algumas ocorréncias no Brasil, sem
possibilidades de aproveitamento econdmico. Rezende e Angélica (1997) destacam as
ocorréncias de analcima na Formagdo Adamantina ¢ heulandita na Formagdo Botucatu,
ambas na Bacia do Parand, além de outras, nas formagdes Uberaba (Bacia do Parand) e
Macau (Bacia Potiguar). Destacam-se, ainda, as zeodlitas associadas a basaltos (Franco,
1952, 1953; Murata et al., 1987) e dacitos amigdaloidais (Janasi et al., 2007) da Formagao

Serra Geral (Bacia do Parand).

As principais zedlitas exploradas no mundo sdo a clinoptilolita, chabazita,
mordenita e phillipsita (Rezende, 2002), sendo, provavelmente, a clinoptilolita a mais

abundante de todas as espécies de zeolitas (Ming e Dixon, 1987).

2.2.3. Principais aplicacdes das zedlitas naturais

Devido a grande uniformidade na composi¢do e ao elevado teor de pureza, as
espécies de zedlitas sintéticas sdo comumente utilizadas como catalisadores, enquanto as
naturais, no tratamento de efluentes (Aguiar et al., 2002). Cabe ressaltar que o baixo custo
das zeolitas naturais tem proporcionado e estimulado o desenvolvimento de sistemas de

tratamento mais baratos (Duarte et al., 2002).

As principais aplicacdes das zeolitas estdo relacionadas as suas propriedades de
troca i0nica, catalitica e de adsor¢do seletiva de gases e vapores, decorrentes do (1) alto
grau de hidratagdo, (2) baixa densidade e grande volume de espacos vazios (quando
desidratada); (3) alta estabilidade da estrutura cristalina e (4) presenca de canais de
dimensdes uniformes nos cristais desidratados (Harben e Kuzvart, 1996). A Tabela 2.6

apresenta as principais aplicagdes.

Devido a capacidade de troca iOnica das zeolitas, esses minerais tém sido
amplamente utilizados no tratamento de efluentes industriais (Dabrowski et al., 2004),
domésticos (Kallo, 2001), dgua de abastecimento (Doula, 2006; Dimirkou, 2007), agua
subterranea (Abadzic, 2001), drenagem &cida de mineragdes (Fungaro e Izidoro, 2006;
Rios et al., 2008) e solos contaminados (Garau et al., 2007). Cabe ressaltar também a
importancia do uso de zeoélitas na recuperagao de calor e energia solar (Tchernev, 2001), na

industria de construgdo civil (Collela et al., 2001), como fertilizante na agricultura (Ming e
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Allen, 2001), na remocao de radionuclideos liberados acidentalmente no meio ambiente
tais como césio (Zamzow et al., 1990; Faghihian et al., 1999; Dyer et al., 2000; Abusafa e
Yucel, 2002; Bosch et al., 2004) e radio (Elejalde et al., 2007), na recuperacao de metais
como prata (Barrer et al., 1969; Akgiil et al., 2006) e na retengdo de merctrio (Melamed e

Da Luz, 2006) e de arsénio (Elizalde-Gonzalez et al., 2001; Habuda-Stanic et al., 2007).

Tabela 2.6: Caracteristicas e usos comerciais das zedlitas naturais e sintéticas (Fonte:
modificado de Harben e Kuzvart, 1996)

Tamanho | Composicio Principais

Zeolita
poro (A) | Si/Al | Cation Usos

Poros grandes (max. 7,5 A)

X 74 1-1,5 Na Craqueamento e reducdo catalitica seletiva de
Y 7,4 1,5-3 Na NO, NO,; remogao de CO,; separagao de
US-Y 7,4 >3 H frutose-glucose; separagdo de N, atmosférico.
Mordenita 6-7 5,5 *N* | Hidroisomerizacao; desengraxante
Mordenita 6-7 5-6 Na Tratamento de efluente nuclear

Mordenita 6-7 5-10 H Tratamento de esgoto urbano

Poros médios (max. 6,3 A)

Ferrierita 5,5-4,8 5-10 H Desengraxante

L type 6 3-3,5 K Catalisador corretivo

Silicalita 6 Infinito H Remocgao de SOy, NOy, tragos org. da agua
ZSM-5 6 10-500 H Desengraxante, craqueamento catalitico

Poros pequenos (max. 4,3 A)

Chabazita 4 4 *N* | Tratamento de residuo radioativo
Clinoptilolita 4-5 5 *N* | Tratamento de esgoto, residuo nuclear
Erionita 4 4 *N* | Craqueamento catalitico, remocao de metais
Phillipsita 3 2 *N* | Remocgao de metais em solugdo

A 3 1 K, Na | Concentragao de alcools

A 4 1 Na “Builder” de detergente, remog¢ao de CO,

A 5 1 Ca, Na | Separacao de iso/n-parafina, producao de CO,

*N* = zedlita natural com cations varidveis - comumente representados por Na, K, Ca, Mg.

A elevada superficie interna em relagdo a externa, dada pela estrutura microporosa
das zeolitas, permite a transferéncia de massa entre o espago cristalino e o meio externo.
Essa transferéncia, por sua vez, ¢ limitada pelo didmetro dos poros da estrutura zeolitica
(Aguiar et al., 2002). Esse processo seletivo, condicionado pela uniformidade dos

microporos das zedlitas, permite que as mesmas sejam utilizadas como “peneiras
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moleculares” (Dana, 1981). Tal aplicacao baseia-se na remog¢do de dgua por aquecimento
para aumentar o volume de vazios no mineral e promover, por exemplo, a separacdo de
moléculas de hidrocarbonetos lineares (como n-pentano e n-octano) daqueles ramificados,

que s3o maiores (Harben e Kuzvart, 1996).

Outra aplicacao de grande interesse da zeolita € como substituto do tripolifosfato de
sodio utilizado na fabricagdo de detergentes. Devido ao fato de diminuir a concentragdo de
ions fosfato presentes em efluentes domésticos, evitando-se assim o processo de
eutrofiza¢do em corpos d’agua, o consumo desse mineral na forma sintética (zedlita A)
vem aumentando em alguns paises. Somente na Europa sdo consumidas aproximadamente
650.000 t por ano. Os maiores consumidores, em ordem de grandeza, sdo a Alemanha, o

Reino Unido e a Franca (Europa, 2002).

Um campo que vem atraindo um grande interesse pela aplicagdo das zeolitas
naturais ¢ na alimentagdo animal. Desde entdo, as aplicagdes das zedlitas naturais neste
campo se multiplicaram muito, tanto que esse uso ¢ hoje consolidado em varios lugares.
Embora os mecanismos de a¢do das zeolitas naturais na alimentacdo animal ndo estao
completamente esclarecidos, quer devido a complexidade da matéria (j4 que os bons
resultados dependem de varias co-causas) ou a fisiologia completamente diferente dos
diversos animais tratados, os resultados obtidos mostram-se em geral satisfatérios, como
rapido crescimento ¢ uma menor incidéncia de doengas e mortes nos animais estudados

(Colella, 2010).

Nesse sentido, algumas agdes desempenhadas pelas zeoélitas que se acreditam
validas sdo as seguintes: (a) melhor assimilagdo dos nutrientes pelos animais e eficiéncia
alimentar, (b) reducdo da quantidade de amonia na circulagdo sanguinea, que ¢ adsorvida
pela zeodlita e, gradualmente, liberada com o resultado de uma melhor conversdo de
nitrogénio das ra¢des em proteina animal, (¢) estimula¢do da produgdo de anticorpos, com
conseqiiente inibicdo de doengas, (d) retirada de substancias toxicas do organismo; (e)
retirada das aflatoxinas ingeridas com alimentos contaminados. Pode-se observar contudo
que a exce¢do de alguns casos em que as zedlitas agem como trocadores de cations, em
geral, a resposta positiva no seu uso na criagdo animal esta ligada as suas propriedades de
superficie, ou seja, sua capacidade de interagir com as moléculas polares. Isso causa, em
algumas ocasides, a remog¢do de substincias toxicas. Em outros casos, a modulagdo de

espécies capazes de melhorar as condigdes de satide por meio de sua liberacao gradual ao
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organismo. Recentemente, as aplicacdes na alimentacdo animal tém sido analisadas

criticamente (Colella, 2008).

As zeolitas naturais t€m sido testadas também na preparagdo de medicamentos e
como coadjuvantes no tratamento de muitas doencas de animais (Papaioannou et al., 2005)
e humanos (Andronikashvili et al., 2009). Essa pratica ¢ comum em varios paises, onde as
zeodlitas naturais sdo reconhecidas como componentes da farmacopéia. A primeira
aplicacdo considerando material enriquecido em clinoptilolita foi testada como antidcidos
com base na sua natureza alcalina. Atualmente, misturas de zeodlitas naturais associadas a
outros coadjuvantes gastricos, tais como o carbonato de sédio ou acido acetilsalecilico, sao
vendidas como medicamentos com propriedades neutralizantes. As zedlitas, por outro lado,
mostraram-se igualmente uteis na reducdo de efeitos gastricos do estdmago relacionados
com a administragdo de medicamentos especificos (ver, por exemplo, (Farias et al., 2003))
e também tém acgdo anti-diarréica. A seletividade de alguns materiais zeoliticos, pré-
trocados na forma Fe+2, para a glicose, confirmado in vivo em animais, revelaram
perspectivas para tratamento de pacientes diabéticos. Esta e outras habilidades afirmadas,
possivelmente devido a capacidade das zeolitas de adsorver substincias responsaveis por
varias doencas (por exemplo, enterotoxinas, acidos biliares e glicose), abriram caminho
para a preparacdo de medicamentos especificos, que estdo no mercado, por exemplo, em

Cuba (Rodriguez-Fuentes et al., 1997; Concepcion-Rosabal et al., 2000).

Uma recente publicacdo sintetiza as varias aplicagdes de zedlitas naturais em
biomedicina, baseadas nas propriedades antibacterianas, atividade de trocador idnico
(remo¢do de NH,;  do dialisado de pacientes renais durante a hemodialise) e,
potencialmente, como materiais enzimaticos miméticos e biossensores, assim como
coadjuvantes no tratamento de tumores malignos (Paveli¢ et al., 2001; Paveli¢, 2010).
Possibilidade de utilizagdo de zeolitas naturais como antiviral também tem sido

considerada (Grce e Paveli¢, 2005).

E também mencionado na literatura que as zeodlitas naturais sdo amplamente
utilizadas na preparacdo de cosméticos, na qual os efeitos saudaveis para a pele sdo

reivindicados, embora sem qualquer prova cientificamente relevante (Colella, 2010).

A seguir sao apresentados resultados especificos relacionados a remog¢ao de alguns

cations de efluentes industriais, por adsor¢ao em zeolitas:
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Remocio de NH," de efluentes municipais e industriais

Os principais resultados de estudos realizados para avaliar os fatores que afetam a
remo¢dao de ion amodnio por adsor¢do em zedlitas (principalmente a clinoptilolita)
mostraram que: (1) a quantidade total trocada de ion amonio decaiu com o decréscimo da
concentragdo inicial de amonio e pelo aumento da concentra¢do de cations interferentes;
(2) a capacidade de troca de amonio foi aproximadamente a mesma para as formas sodica e
calcica de clinoptilolita; (3) a faixa de pH o6timo para a remog¢do de amoénio da agua foi
entre 4 ¢ 8; (4) aumentando a concentracdo de NaCl na etapa regenerante, dentro de certos
limites para um valor particular de pH, ndo afetou o volume de regenerante requerido
(Koon e Kaufman, 1975); (5) decrescendo o tamanho de particula da clinoptilolita
aumentou a troca de amoénia, bem como a quantidade eluida de amoénia na fase de
regeneragao; (6) a vazao e a altura do leito ndo afetaram os resultados de regeneragao (Ha e

Suzuki, 1984).
Remocio de ions de metais pesados de efluentes industriais

A liberagdo de ions de metais pesados em efluentes aquosos ¢ um problema
ambiental muito sério devido a seus conhecidos efeitos toxicos sobre animais, plantas e até
no homem (via cadeia alimentar), e seu uso difundido em muitos processos industriais € de
fabricagdo. Dessa maneira, uma variedade de fontes de poluig@o ¢é refletida na ampla faixa

de concentragdo na qual os metais pesados estdo presentes nos efluentes (Pansini, 1996).

Zedlitas naturais mostram freqiientemente alta seletividade por céations de metais
pesados, o que as torna valiosas ferramentas para a purificacdo de efluentes industriais e/ou
recuperagdo de metais de aguas de processo. Estd confirmado que zedlitas naturais pré-
trocadas na forma sodica sdo bastante seletivas para cations de metais pesados
monovalentes, pois estes sdo caracterizados por baixas densidades de carga. Com respeito
aos cations divalentes, a seletividade ¢ predominantemente determinada por suas energias
de hidratacdo mais do que pela interacdo cation-superficie. Por isto, zedlitas naturais
tendem a preferir cations com menor energia de hidratagdo, como chumbo e cddmio. A
seqiiéncia de seletividade exibida pela clinoptilolita natural para alguns metais, segundo
Faghihian et al. (1999) é: Pb*" > Cd*" > Ba*" > Sr*" > Cs™ > Ni*", ou segundo Ouki ¢
Kavannagh (1999) é: Pb>" > Cu®" > Cd**> Zn*" > Cr’" > Co*" > Ni*".

Homem (2001) pesquisou a remocao de chumbo, niquel e zinco em concentragdes
de 5, 10, 15, 20 ¢ 30 mg L' em leito fluidizado com zedlita sintética da Union Carbide

Baylith® WE894, encontrando a preferéncia da zeolita para os metais em separado como
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sendo Ni*" > Pb** > Zn”" e para os metais aos pares, como sendo Ni*" > Zn*" > Pb*". Os
resultados de isoterma de adsor¢do do niquel e do chumbo foram bem descritos pelo
modelo de Langmuir. A capacidade maxima de adsor¢do de chumbo encontrada foi de 2,3
x 107 mol kg™ zeblita (0,4761 mg Pb>" g! zeblita).

Remocao de radionuclideos de plantas de energia nuclear

A descontaminagdo de efluentes radioativos ¢ principalmente baseada no uso das
zeoblitas como trocadores de cétions. Esta escolha ¢ fortemente apoiada pelas seguintes
consideracdes: (1) a bem conhecida alta seletividade e capacidade de troca idnica, as quais
permitem remoc¢dao do contaminante até quando eles apresentam-se em tragos; (2) a
resisténcia as radiacoes a, e y € a degradagado térmica, impedindo as mudangas quimicas e
estruturais no trocador que poderiam resultar em perda dos contaminantes; (3)
compatibilidade com encapsulamento em cimento e vitrificagdo (Dyer, 1993); (4) a
possibilidade de recuperagdo dos radionuclideos que podem ser usados como fonte de calor
e radiagao.

A clinoptilolita teve uma variedade de papéis no controle dos efeitos do acidente de
Chernobyl. Aproximadamente 500.000 toneladas de clinoptilolita foram usadas com
sucesso para alcancar os seguintes objetivos: (1) a descontaminag¢do de dgua com baixo
nivel de radioatividade, na qual a concentracdo de césio foi reduzida 1000 vezes; (2) a
filtracdo com clinoptilolita reduziu em 100 vezes a radioatividade do leite, mantendo sua
alta qualidade; (3) a adicdo de clinoptilolita ao solo reduziu o fornecimento de
radionuclideos as plantas em 2-3 vezes para césio e em 50-70% para estroncio; (4) a adi¢do
de clinoptilolita a alimentos contaminados (1-3 g clinoptilolita kg™) reduziu a concentragio
de radionuclideos na carne em 2-3 vezes; (5) medicamentos a base de clinoptilolita

aumentaram a remocao de radionuclideos do corpo humano em 3-5 vezes (Pansini, 1996).

2.2.4. Capacidade de regeneracdo das zedlitas
A regeneragdo da zeodlita utilizada na remocdo de poluentes tem como objetivo
reutilizar o mineral e, ainda, recuperar os poluentes presos em sua estrutura, em caso de

interesse econOmico.

Uma vez que os sitios de troca das zeolitas possuem grande afinidade pelos cations
monovalentes, a maioria dos tratamentos de regeneragdo utiliza solugdo concentrada de
NaCl. Muitos trabalhos tém verificado a grande eficiéncia desse tipo de tratamento na

dessor¢do de chumbo da fase zeolitica. No entanto, 0 mesmo nao tem sido observado com
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o cromo (IIT) (Pansini et al., 1991; Bosco et al., 2005; Shinzato et al., 2009). Acredita-se
que esse fendmeno ocorra devido a forte influéncia da energia de adsorgdo do Cr’* na
estrutura da zeélita, dificultando a sua troca com o Na' (Shinzato et al., 2009). Mozgawa ¢
Bajda (2005), estudando a adsor¢do de metais pesados pela clinoptilolita por meio de
espectroscopia de infravermelho, verificaram que no caso do cromo (III) o processo de

quimissorcao supera o de troca idnica, favorecendo a irreversibilidade do processo.

\

Quanto a recuperagio do Pb>" utilizando solugdes contendo Na, varios autores
confirmam a eficiéncia do tratamento: Shinzato et al. (2009) verificaram eficiéncia de 94%
na recuperagdo de Pb®" em mordenita ¢ Bosso ¢ Enzweiler (2002) obtiveram 85% na

zeolita escolecita.
2.3. Poluentes

2.3.1. Manganés

O manganés se encontra em maiores propor¢cdes nas rochas metamorficas e
sedimentares, e os 6xidos de manganés, tais como a manganita (MnO(OH)), e a pirolusita
(MnOy), se acumulam nos solos @ medida que os constituintes mais soliveis se separam
por lixiviagdo (Banefield et al., 1982). No subsolo, o0 manganés existe principalmente como
dioxido insoluvel, contudo, sob condigdes anaerobias ele ¢ reduzido da valéncia 4 a
valéncia 2 (Lima, 1996).

O hidréxido manganico (Mn(OH)s), insoluvel, ndo se forma geralmente em aguas
naturais pois a oxidagdo de hidréxido manganoso (Mn(OH),) somente se realiza em aguas
de pH superior a 8, o que ndo ocorre freqlientemente (Lima, 1996). Os compostos de
manganés ndo precipitam tdo facilmente em conseqiiéncia da aerag¢do, sendo necessario
que o pH da 4gua seja elevado a 9,5 ou 10 para que surja um precipitado a principio de

aparéncia leitosa e em seguida de cor castanha escura ou quase negra (Lima, 1996).

Sendo assim, o manganés estad presente em aguas subterrineas como um ion
divalente (Mn®") e ¢ considerado um poluente principalmente por causa de suas
propriedades organolépticas. Ainda, a intoxicagdao cronica por manganés (II) resulta em
efeitos agudos nos pulmdes, figado, sistema nervoso central e sistema sanguineo do corpo
(Lucky et al., 1975). Os compostos de manganés sdo conhecidos por catalisar a oxidagdo
de outros poluentes, tais como o SO,, para compostos mais prejudiciais. O ion manganés
(IT) e seus sais estdo presentes nos efluentes das seguintes industrias: agos, células

galvanicas de baterias, vidro e ceramica, tintas/vernizes e minerais (pirolusita) (Meena et
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al., 2005). Os efluentes das plantas de galvaniza¢io também contém Mn”>" em niveis
significantes (Pandey e Seth, 1985). No Brasil, segundo a Resolugdo N° 357 do Conselho
Nacional do Meio-Ambiente (CONAMA) de 17 de marco de 2005, o nivel maximo de
Mn®" recomendado para emissdo ¢ de 1 mg L' e, segundo a Portaria MS N° 518 de 2004,

e J ) + J4 , , -
o nivel maximo de Mn”" recomendado na 4gua potavel é de 0,1 mg L.

2.3.2. Surfactantes anionicos

Os surfactantes sao compostos que se distinguem por sua estrutura anfifilica. Cada
molécula contém por¢des hidrofilicas e hidrofébicas, que lhes conferem a caracteristica de
atividade superficial. Dependendo do grupo hidrofilico da molécula, os surfactantes podem

ser classificados em catidnicos, anidnicos, ndo-ionicos e anfotéricos.

Esses compostos, em solugdes aquosas, se apresentam na forma de mondmeros e
micelas. As caracteristicas importantes de agentes surfactantes sdo: 1) a concentragdo
maxima de espécies dispersas em solugdo; 2) diminui¢do na tensao superficial de solugdes
devido a adsorcao e orientagdo das moléculas na interface; 3) formacao de micelas acima
de determinada concentrag¢do (Concentragdo Micelar Critica — CMC); e 4) solubilizacdo de

substancias insoluveis (hidrofobicas) em dgua através das micelas.

Surfactantes anionicos, dentre os quais se destacam os alquilbenzenosulfonatos, sao
compostos usados na producdo de detergentes domésticos, como também em processos
industriais. Quando estes produtos sdo langcados em rios e lagos, eles se tornam um grande
problema ambiental. Estes surfactantes, principalmente os produtos de sua degradacio
(sulfofenil carboxilatos, em inglés SPC), podem ficar no meio ambiente por um longo
periodo de tempo (Eichhorn et al., 2002) e podem atingir até mesmo os reservatorios
subterraneos de agua. S3o responsaveis por causar espuma nos rios € nas estacdes de
tratamento de efluentes, reduzindo a penetragdo do oxigénio na agua, constituindo um risco
ambiental para organismos aquaticos aerobicos (Eichhorn et al., 2002). Em contato com o
solo, os surfactantes sdo adsorvidos e conseqiientemente afetam as propriedades fisico-
quimicas e biologicas dos solos, incluindo a estabilidade dos agregados (Piccolo e
Mbagwu, 1989), a condutividade hidraulica (Allred e Brown, 1994) e a reten¢ao de agua
no solo (Karagunduz et al., 2001). Devido a todos estes motivos, muitas entidades
reguladoras ambientais e de saude publica fixaram limites rigorosos para emissdo de
surfactantes anionicos como 0,5 mg/L para dgua potavel e até 1,0 mg/L para lazer e outros

fins (Rao, 1995).
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Deste modo, para o tratamento de dgua, a melhor forma de eliminar surfactantes ¢
separa-los do meio aquoso. Os métodos convencionais para remocdo de surfactantes
envolvem processos como: oxida¢cdo quimica (Lin et al., 1999) e eletroquimica (Lissens et
al., 2003), membranas (Kowalska et al., 2004), precipitagdo quimica (Shiau et al., 1994),
degradacao fotocatalitica (Zhang et al., 2003), métodos bioldgicos (Jerabkova et al., 1999)
e adsorcdo (Savitsky et al., 1981; Purakayastha et al., 2002; Gupta et al., 2003; Adak et al.,
2005).
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3. Integracao dos artigos

Os estudos realizados nesta tese seguem uma linha de pesquisa voltada ao
desenvolvimento de técnica, a compreensdo dos mecanismos envolvidos e a aplicagdo de
zeolitas naturais modificadas na remocao de poluentes do meio aquoso, que vem sendo
desenvolvida no LTM. Em particular, alguns estudos realizados paralelamente no LTM
tém mostrado certa dificuldade de remocao ions de manganés de DAM (da Silveira et al.,
2009), e de surfactantes presentes em efluentes provenientes de lavagem de veiculos
(Rubio e Zaneti, 2009). Nesse sentido, os estudos foram conduzidos de forma a adequar as

zeolitas para uma remogao eficiente desses ions especificos.

No desenvolvimento desta tese foram estudados diferentes métodos de ativagao ou
modificacdo de uma zeolita natural chilena (Ch-zedlita), com o intuito de aumentar a
capacidade de adsor¢do da mesma para a remocdao de poluentes (ions manganés (II) e
surfactante anionico) de solucdes sintéticas, tendo como base de comparacdo pardmetros
como pH da solugdo, cinética e isotermas de adsor¢do. Sendo assim, este trabalho foi
dividido em trés etapas, onde em cada uma foram estudadas diferentes ativagdes ou
modificagdes na zeodlita com o intuito de elucidar os mecanismos envolvidos na remocao

dos poluentes.

3.1. Meta técnica 1. Metodologia e avaliacdo de mecanismos de

“ativacao”

As caracteristicas de adsor¢ao de qualquer zeodlita sdo dependentes da detalhada
composicdo quimica/estrutural do adsorvente. A razdo Si/Al, tipos de cétions e sua
localizagdo sdo particularmente influentes na adsor¢do. Estas propriedades podem ser
alteradas por varios tratamentos quimicos para melhorar a eficiéncia de separagao

(adsor¢ao/troca-ionica) da zedlita natural bruta.

As zeolitas podem ser ativadas com o objetivo de melhorar substancialmente sua
eficiéncia e seletividade (Curkovic et al., 1996; Inglezakis e Grigopoulou, 2004). De
acordo com Luna (2001), as modificagdes podem ser do tipo troca ionica e dopagem ou
substituicdo isomorfica. A primeira consiste na introdu¢do de céations por um simples
processo de troca por cations de compensacdo da estrutura do material. A chamada

dopagem ou substituicdo isomorfica consiste na introdugdo de cations de metais de
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transicdo que substituem isomorficamente uma fracdo dos atomos T da estrutura,

produzindo sitios isolados contendo o metal de transi¢do no produto final.

Muitos trabalhos (Semmens e Martin, 1988; Panayotova, 2001; Barros et al., 2004)
sugerem um pré-tratamento das zeolitas visando aumentar a habilidade de troca idnica
especifica (seletiva) destes materiais adsorventes. Dentro deste contexto, Curkovic et al.
(1996) estudaram a remocao de metais pesados em zeolitas naturais e zedlitas naturais pré-
tratadas. Os estudos mostraram que o pré-tratamento (complemento de ions sddio, potassio
e calcio) aumenta a capacidade de troca iOnica e conseqiientemente a eficiéncia de
remocao. Abusafa e Yucel (2002) mostraram um aumento na remogao de césio de solugdes
aquosas a partir da adsor¢do em zeolita natural enriquecida com diferentes cations (Na',

K*, NH4" e Ca™).

Importantes estudos realizados por Kang e Egashira (1997) mostraram que a
modificacdo de diferentes tipos de zeolitas naturais (clinoptilolita e mordenita), através do
contato entre os materiais ¢ uma solucdo de NaOH (ativacdo por tratamento alcalino),

proporcionou melhorias na capacidade de troca cationica das zedlitas.

Trés zeodlitas da Arménia, Gedrgia e Grécia foram tratadas com uma solugao diluida
de KOH e subseqiientemente reagida com HCI ou aquecida até 700°C. O tratamento com
KOH aumentou significativamente a area especifica superficial e a microporosidade
devido a dissolu¢do do material amorfo. O tratamento 4cido aumentou significativamente a
area especifica superficial e a microporosidade do material, e diminuiu a capacidade de
troca cationica devido a dissolucao parcial dos tetraedros-Si e das ligagdes livres, rendendo
microporos secunddrios e destruindo os sitios especificos de troca da zedlita. O
aquecimento diminuiu a area especifica superficial e a microporosidade (Christidis et al.,

2003).

Nesse contexto, o objetivo desta etapa foi estudar a remogao de ions de manganés
sobre uma zeolita chilena (Ch-zedlita) natural e ativada, no qual os principais parametros
estudados foram o tipo de ativacdo e o efeito do pH nas isotermas e na cinética de

adsorc¢do/troca-idnica (como parametro de avaliagdo de desempenho).

Primeiramente, a zedlita foi ativada através do contato com solucdes 1mol L de
cloreto de sodio (NaCl), cloreto de amoénio (NH4Cl), carbonato de sodio (Na,COs) e
hidroxido de soédio (NaOH), sendo posteriormente usada nos estudos de remocao de ions

+ . “A e , g .
Mn*". Os resultados mostraram que a capacidade de troca catiénica das zedlitas ativadas
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aumentou em relacdo a zeolita natural e que os diferentes procedimentos de ativagao tém
papel importante no processo adsor¢ao. A capacidade méaxima de adsorcao depende do tipo
de ativacdo e diminui na seguinte ordem: NaCl ~ NaOH > Na,COs3 > NH4Cl > natural,
sendo que a maior capacidade maxima de adsorgdo obtida foi de 21,3 mg Mn>" g para a

zeolita ativada com NaCl.

Os dados referentes a estes estudos (Meta Técnica 1) deram origem ao artigo “On
the removal of Mn®" ions by adsorption onto natural and activated Chilean zeolites”

publicado no peridédico Minerals Engineering.

3.2. Meta técnica 2. Modificacdo superficial com 6éxidos de

manganés

Alguns materiais naturais como as zeolitas, quitosanas, argilas sdo consideradas
como adsorventes alternativos de baixo custo (Babel e Kurniawan, 2003). Embora as suas
capacidades de adsor¢do sejam geralmente menores do que os adsorventes sintéticos ou
modificados, estes minerais podem substituir de forma barata os adsorventes usados no
tratamento de ions de metais pesados de dguas residuais. Para aumentar a capacidade de
adsorcdo de ions de metais pesados pelos adsorventes naturais, muitas tentativas tém sido
realizadas, tais como a modificagdo quimica da superficie usando 6xidos metalicos (Al-

Degs e Khraisheh, 2000; Gupta et al., 2005; Zou et al., 2005).

Oxidos de ferro, aluminio e manganés sio considerados mais importantes
removedores de metais pesados em solucdes aquosas, devido a sua area superficial
relativamente elevada e estrutura microporosa, possuir grupos funcionais OH capazes de
interagir com ions de metais, fosfato e adsorver outros ions especificos (Al-Sewailem et
al., 1999). No entanto, a maioria dos 6xidos metélicos esta disponivel apenas na forma de
p6 fino ou sdo gerados em suspensdao aquosa de flocos de hidroxido ou gel. Sob tais
condicdes, a separacdo solido/liquido ¢ bastante dificil. Além disso, os 6xidos metalicos
nao sao adequados no uso como meio filtrante devido a sua baixa condutividade hidraulica.
Recentemente, varios pesquisadores tém desenvolvido técnicas para o revestimento da
superficie da areia com 6xidos metalicos para superar o problema da utilizagdo direta dos
oxidos metalicos nos processos de tratamento de agua. Muitos trabalhos t€ém mostrado a
importancia destes revestimentos superficiais no controle da distribui¢do dos ions
metalicos em solos e sedimentos (Edwards e Benjamin, 1989; Zachara et al., 1995; Fuller

etal., 1996).
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Os oxidos de manganés (MnQO,) hidratados desempenham um papel importante no
controle da concentracdo de metais em ambientes aquaticos naturais através de processos
de adsor¢do e co-precipitacdo (Posselt et al., 1968; Balistrieri ¢ Murray, 1982). Eles
possuem uma grande area superficial, estrutura microporosa ¢ alta afinidade por ions
metalicos, proporcionando uma eficiente remog¢ao de metais pesados em sistemas toxicos
(Zou et al., 2006a). Muitos autores t€ém estudado a adsor¢do de metais pelo didxido ou
oxihidroxidos de manganés (Fu et al., 1991; Birsen e Timothy, 2003; Zou et al., 2006b). A
carga superficial (interface sélido/liquido) do MnQO,; ¢ determinada pelo pH da solugdo e

apresenta PCZ (ponto de carga zero) variando de 2,0 a 4,5 (Kanungo e Parida, 1984b).

O objetivo desta etapa foi investigar as propriedades da zeolita modificada com
oxido de manganés (MOCZ) como um adsorvente na remog¢ao de ions de manganés (II) a
partir de solugdes sintéticas em batelada. Neste trabalho, foi investigado o efeito das
condi¢des experimentais como pH, tempo de contato, cinética e isotermas de adsorc¢ao e os
mecanismos (quimicos, fisicos e interfaciais) na remocao de ions de manganés pela

MOCZ.

A zeolita foi primeiramente convertida na sua forma “ativada” (Na-zeoélita). Na
seqiiéncia, a Na-zedlita resultante foi adicionada a uma solucdo de permanganato de
potassio, onde a MOCZ foi preparada utilizando um método redutivo para precipitar os
coldides de 6xido de manganés sobre a superficie da zedlita pela adi¢gdo de uma solucao de

acido cloridrico.

Os estudos de adsorcdo de fons Mn®" mostram que a capacidade méxima de
adsorcdo de Mn®" aumentou consideravelmente se comparada a zeolita natural, alcangando
uma capacidade maxima de 30,9 mg Mn>" g”'. Os estudos de equilibrio revelam que a
superficie da MOCZ é heterogénea e altamente reativa, onde a remogio dos fons Mn”" ¢ o
resultado de uma combinag¢do de varios fendomenos interfaciais como: troca idnica,
quimisor¢do e adsor¢ao como ions determinantes de potencial. Os resultados mostraram

oy . . , 2+
que a zedlita modificada apresenta um bom potencial como adsorvente para ions Mn” .

Os dados referentes a estes estudos (Meta Técnica 2) deram origem ao artigo
“Removal of Mn”" from aqueous solution by manganese oxide coated zeolite” publicado

no periodico Minerals Engineering.
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3.3. Meta técnica 3. Modificagdo superficial com surfactante

catibnico

Alguns adsorventes naturais podem apresentar elevada capacidade de troca idnica
para alguns ions (cations), porém, podem apresentar reduzidas ou nenhuma capacidade de
adsor¢do para outras espécies (especialmente as organicas, anions e biocompostos).
Entretanto, modificagdes destes materiais proporcionam significativos avangos na sua

capacidade de adsorgdo.

As propriedades de troca catidnica das zeolitas naturais podem ser exploradas para
modificar sua superficie externa para que outras classes de espécies quimicas (anidnicos e
organicos nado-polares) também possam ser adsorvidas, resultando em um material

interessante para remediacdo ambiental.

Devido a carga superficial negativa, as zedlitas naturais usualmente tém pouca ou
nenhuma afinidade para anions e exibem baixa adsor¢do para compostos organicos em
solucdo aquosa. Para alterar as propriedades superficiais, um método de modificacao
comumente empregado ¢ o uso de surfactantes organicos. Muitas pesquisas tém sido feitas
sobre a modificacdo de zeolitas naturais com surfactantes catidnicos, sendo entdo usadas
para remover varios tipos de contaminantes da dgua. Entre os surfactantes estudados até o
momento estdo o tetrametilamonio (Sullivan et al., 1998; Bouffard e Duff, 2000),
cetiltrimetilamonio (CTMA) (Karadag et al., 2007a; Karadag et al, 2007b),
hexadeciltrimetilamonio (HDTMA) (Haggerty e Bowman, 1994; Bouffard e Duff, 2000;
Cortes-Martinez et al., 2007; Kuleyin, 2007), octadecildimetilbenzilaménio (ODMBA)
(Dakovic et al., 2007a; Dakovic et al., 2007b; Karadag et al., 2007a), n-cetilpiridinio
(CPD) (Ghiaci et al., 2004), benziltetradecilaménio (BDTDA) (Kuleyin, 2007),
estearildimetilbenzilamonio (SDBAC) (Lemic et al., 2007), N,N,N,N’,N’,N’-hexametil-
1,9-nonanediamdnio (Noroozifar et al., 2008). Geralmente, esses surfactantes sao formados
por cadeias alquilicas com um grupamento amoénio quaternario no final da cadeia (Smith e

Galan, 1995).

A adsorcdo de um surfactante cationico sobre a superficie negativamente carregada
da zeodlita pode ser regida principalmente pela troca catidnica e pelas interagdes
hidrofobicas (Xu e Boyd, 1995). Nas zeolitas naturais, as moléculas do surfactante sdao
grandes demais para entrar nos poros € a adsor¢cdo fica limitada aos cations trocaveis

externos. Assim, a capacidade de troca catidnica externa (CTCE) passa a ser um parametro
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importante na modificacdo. Em baixas concentracdes de surfactante, os cations deste sao
retidos por troca idnica até a formacdo de uma monocamada na superficie externa das
particulas de zeolita. Aumentando as concentragdes de surfactante disponivel (>CTCE),
uma dupla camada (completa ou incompleta) de moléculas de surfactante ¢ formada na
superficie externa, onde a primeira camada ¢€ retida por troca catidnica e a segunda camada
do surfactante ¢ vinculada por interagdes hidrofobicas (Haggerty e Bowman, 1994; Li e
Bowman, 1997). Neste sentido, estudos foram realizados (Haggerty e Bowman, 1994; Li et
al., 1998; Faghihian e Bowman, 2005; Walcarius et al., 2006) visando melhorias na
capacidade de adsorcdo através de modificagdes realizadas pela introdu¢do de grupos

funcionais a superficie das particulas adsorventes.

Dikmen e Yoriikogullari (2010) estudaram o comportamento da adsor¢do de ions
de amoénio quaternario (ions de cetiltrimetilamonio — CTAB) sobre uma zedlita natural
(clinoptilolita). Os experimentos revelaram que a clinoptilolita ¢ altamente receptiva a
adsor¢ao do CTAB. As isotermas de adsor¢do exibiram duas regides com diferentes
patamares. Cada regido corresponde a um mecanismo especifico durante o processo de
adsor¢do. A primeira regido ¢ caracterizada pela baixa concentracdo das solugdes e
governada pelo processo de troca iOnica entre os ions cetiltrimetilamdnio e os cations
trocaveis na superficie externa da clinoptilolita. A segunda regido ¢ descrita pela
combinagdo das interagdes hidrofobicas (cadeia carbdnica-cadeia carbonica) para solugdes

com alta concentracdo de CTAB.

Estudos importantes foram realizados no LTM por Oliveira (2006), onde foi
desenvolvida a técnica de remog¢ao sequencial de ions inorganicos (bario, sulfato e cobre) e
organicos (isopropilxantato) de solugdes aquosas, utilizando zeodlita natural ativada e
funcionalizada. A técnica envolveu a combinacao de trés etapas: uma etapa inicial de troca
i6nica promovendo a homoioniza¢do do material adsorvente com ions s6dio; uma segunda
fase de troca cationica com ions bario ou cobre (funcionalizagdo) e uma ultima fase de
quimissor¢do de ions sulfato com os ions bario ou isopropilxantato com ions cobre na

superficie do material adsorvente modificado.

O objetivo desta etapa foi modificar uma zeolita natural com um surfactante
catidnico (cetiltrimetilamonio brometo — CTAB) para estudar a remogao de um surfactante
anionico (dodecil benzeno sulfonato de s6dio — SDBS) de solugdes aquosas por adsorgdo
em escala de bancada. As principais investigagdes com relagdo aos estudos da adsor¢do

foram o pH da solucdo, a concentracio de CTAB, utilizando a cinética e isotermas de
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adsor¢ao, bem como os mecanismos envolvidos na adsor¢do do SDBS pela zedlita

modificada com surfactante (ZMS).

A ZMS foi preparada como segue: Antes do tratamento com CTAB, a zeoélita foi
convertida na sua forma Na (Na-zeolita). Na seqiiéncia, a modificacdo superficial da
zeolita foi feita com solugdes de CTAB em diferentes concentragdes (0%, 40%, 80%,
100%, 120%, 165%, 330%, 495% a 660% da CTCE, correspondendo a 0,045, 0,09, 0,11,
0,136, 0,182, 0,363, 0,545 ¢ 0,726 meq CTAB g'1 zeoblita, respectivamente).

A adsorc¢ao do dodecil benzeno sulfonato de s6dio (SDBS) pela zeoélita natural foi
negligenciavel, aumentando significantemente ap6s a modificagdo superficial com CTAB.
A capacidade méaxima de adsor¢ido de 30,7 mg SDBS g foi obtida para a cobertura de
CTAB com 660% do valor da CTCE. A adsor¢ao do SDBS sobre a superficie da ZMS se
deve as interacdes hidrofobicas entre as cadeias carbonicas do CTAB ¢ do SDBS,
principalmente para a modificagdio com CTAB a 100% da CTCE (cobertura em
monocamada) e, para as modificagcdes com CTAB acima de 330% da CTCE (cobertura em

dupla camada), a adsor¢do se deve as interacdes acido-base.

Os dados referentes a estes estudos (Meta Técnica 3) deram origem ao artigo
“Adsorption of sodium dodecyl benzene sulfonate from aqueous solution using a modified

natural zeolite with CTAB” publicado no periédico Minerals Engineering.
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Abstract

This paper describes studies of preparation, activation and physical characterization
of a Chilean zeolite (Ch-zeolite) employed as adsorbent for manganese ions from aqueous
solutions. The zeolite sample, composed mainly of clinoptilolite and mordenite, had a
specific surface area of 118 m” g”' (N, adsorption), the particles were negatively charged in
a wide pH range and presented a cation-exchange capacity of 1.09 meq NH,  g'. The
medium pH influenced significantly the Mn”>" ions adsorption capacity and best results
were obtained at pH 6—6.8. The adsorption onto the activated zeolite followed the pseudo-
second-order kinetic model and activation of the Ch-zeolite with NaOH resulted in the
highest reaction rate. The equilibrium data showed excellent correlation with the Langmuir
isotherm model. Ch-zeolite modification by treating it with NaCl (0.77 meq Mn>" g™),
NaOH (0.76 meq Mn*" g™), Na,COj5 (0.72 meq Mn”>* g") and NH4Cl (0.67 meq Mn*" g™")
increased its uptake ability when compared with the natural Ch-zeolite (0.26 meq Mn*" g
1. These data contribute to the understanding of mechanisms involved in zeolite activation
and provide some practical clues to improve the adsorption efficiency (uptake capacity and

kinetics) of manganese ions.

Keywords: Zeolite, Metal ions, lon-exchange, Langmuir isotherms, Water

treatment.
4.1. Introduction

Manganese is usually present in groundwater as a divalent ion (Mn>") and it is

considered a pollutant mainly because of its organoleptic properties. Manganese ions are

45



present in wastewaters from many industries, mainly pyrolusite (MnO,) treatment, steel
alloy dry cell batteries, glass and ceramics, paint and varnish, ink and dyes, match and fire
work (Meena et al., 2005) and in metal galvanization plant effluents (Pandey and Seth,
1985). In Brazil, the maximum recommended level of Mn*" in drinking water is 0.1 mg L™
whereas the United States Environmental Protection Agency (EPA) recommends a
concentration lower than 0.05 ppm. Conventional treatment for manganese removal
generally requires the use of strong oxidizing agents such as potassium permanganate,
chlorine, hypochlorite, chlorine dioxide or ozone (Teng et al., 2001). The generation of

other pollutants or toxins is the major disadvantage of these oxidizers.

Zeolite is a natural porous mineral in which the partial substitution of Si*" by A’
results in an excess of negative charge. This is compensated by alkali and alkaline earth
cations (Na', K*, Ca*" or Mg”") (Erdem et al., 2004; Doula, 2006). Zeolites have been used
as adsorbents, molecular sieves, membranes, ion-exchangers and catalysts, mainly because
zeolite exchangeable ions are relatively innocuous. Thus, zeolites are particularly suitable
for removing undesirable heavy metal ions (e.g. lead, nickel, zinc, cadmium, copper,
chromium and/or cobalt), radionuclides as well as ammoniacal nitrogen (ammonia and
ammonium) from municipal wastewaters, electroplating effluents (Leinonen and Lehto,

2001) and agricultural wastewaters (Chung et al., 2000; Hedstrom, 2001).

Summaries of some reported studies of manganese ions adsorption for different
materials are presented in Table 4.1. Although these adsorption capacities correspond to
different experimental conditions, they are representative of the tendency to uptake Mn*"

ions.

Table 4.1: Manganese ions adsorption capacity for different materials

Material Mn uptake (mg g™) References
Clinoptilolite-Fe system 27,12 (Doula, 2006)
Clinoptilolite from Greece 7,69 (Doula, 2006)
Clinoptilolite from Turkey 4.22 (Erdem et al., 2004)
Na-montmorillonite 3.22 (Abollino et al., 2003)
Granular activated carbon 2.54 (Jusoh et al., 2005)
Dolomite 2.21 (Kroik et al., 1999)
Marble 1.20 (Kroik et al., 1999)
Quartz 0.06 (Kroik et al., 1999)
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Natural zeolites have relatively low ion-exchange capacities, and are commonly

treated (activated) by chemical or physical methods before use (Inglezakis et al., 2001;

Panayotova, 2001). Ion-exchange with sodium chloride solution is widely employed,

because sodium ions can readily remove other cations enhancing the adsorption capacity

(Cincotti et al., 2001; Englert and Rubio, 2005; Giinay et al., 2007). Summaries of reported

data on the effect of various activation procedures on the adsorption of different cations are

presented in Table 4.2.

Table 4.2: Influence of zeolite pretreatment on ion uptake.

, Gmax (Mg g™)
Ion Treatment Zeolite Reference
Natural | Modified
NaCl and NaOH | Clinoptilolite 10.49 19.29 (Wang et al., 2007)
. | NaCl Clinoptilolite (48%) 13.4 18.3 (Englert and Rubio, 2005)
N NaCl Clinoptilolite (50%) 8.15 12.26 (Cincotti et al., 2001)
NaOH Clinoptilolite 31.5 75.2 (Kang and Egashira, 1997)
NaCl Clinoptilolite 80.93 122.40 | (Giinay et al., 2007)
NaCl Clinoptilolite (50%) 78.7 85.0 (Curkovic et al., 1997)
Pb2+ | NaCl Clinoptilolite (50%) 32.65 64.52 (Cincotti et al., 2001)
HCl and NH4Cl Clinoptilolite (75%) - 27.7 (Sprynskyy et al., 2006)
NaNO; Clinoptilolite 93.24 103,6 (Faghihian et al., 1999)
»+ | NaCl Clinoptilolite (50%) 4.78 12.11 (Cincotti et al., 2001)
Cu HCl and NH4Cl Clinoptilolite (75%) - 25.76 (Sprynskyy et al., 2006)
o | NaCl Clinoptilolite (50%) |  4.54 8.14 Eiﬁ:ﬁ:;:ﬁajgon
NaCl Clinoptilolite 4.40 8.0 Helmreich, 2005)
N2 HCl and NH4Cl Clinoptilolite (75%) - 13.03 (Sprynskyy et al., 2006)
NaNO; Clinoptilolite 3.67 10.21 (Faghihian et al., 1999)
Ba®" NaNO; Clinoptilolite 20.60 54.94 (Faghihian et al., 1999)
Sr*" | NaNO; Clinoptilolite 10.51 23.65 (Faghihian et al., 1999)
Cs*" | NaNO; Clinoptilolite 15.28 21.26 (Faghihian et al., 1999)
NacCl Clinoptilolite (50%) 9.50 14.30 (Cincotti et al., 2001)
Cd*" | HCI and NH,CI Clinoptilolite (75%) - 4.22 (Sprynskyy et al., 2006)
NaNO; Clinoptilolite 25.29 38.21 (Faghihian et al., 1999)
M2+ | KOH and Clinoptilolite (90%) 7.69 27.12 | (Doula, 2006)
Fe(NO;);

The aim of this work was to study the comparative adsorption of manganese ions

onto a natural and activated Chilean zeodlite (Ch-zeolite) whereby the main parameters

47



were the type of activation, kinetic parameters and adsorption isotherms. This work is part
of a series of adsorption studies in a well characterized zeolitic adsorbent (Englert and

Rubio, 2005; Englert et al, 2006; Oliveira and Rubio, 2007 a,b).
4.2. Material and methods

4.2.1. Materials and reagents

Granulated Ch-zeolite from the Minera Formas® (Chile) with grain size of about 3
mm was prepared and used in adsorption studies at bench scale. This sample corresponds
to a mixture of 36% of clinoptilolite, 33% of mordenite, 26% of quartz and 5% of

montmorillonite.

Synthetic ammonia solutions were prepared with ammonium chloride NH4Cl
(Merck™ analytical purity) for the determination of the cation-exchange capacity of the
Ch-zeolite. MnClL,.4H,0 - Synth® P.A. was used in the preparation of manganese synthetic
solutions for the adsorption study.

HNO; and KOH solutions were used for pH adjustment and ultra purity (>
99.999%) nitrogen gas (N,) from Air Products® was employed for specific surface area

determination of the Ch-zeolite (N, adsorption method).

Solutions of 1M of sodium chloride (NaCl - Synth™), ammonium chloride (NH4C1 —
Merck™), sodium carbonate (Na,CO3; — Merck'™) and sodium hydroxide (NaOH) were
used for Ch-zeolite activation. All solutions were prepared using deionised water and

results were obtained in duplicate tests.

4.2.2. Methods

Manganese ion concentration was determined using atomic absorption (SpectrAA
110, Varian®™) and results were expressed as mg Mn L. Ammonia concentration was
determined using a titrimetric method, with preliminary distillation step, based on the
Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater (APHA, 1995). Results
are expressed as mg NH3-N L. The solution pH was determined using a Model AM 608,
ANALION®.

4.2.3. Characterization

The particle size distribution of the Ch-zeolite was measured using laser diffraction

equipment (CILAS® 1064) and the specific surface area using automated equipment
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(Autosorb 1 - Quantachrome Instruments™), employing multipoint BET isotherm

adsorption data fitting.

The mineralogical composition of the natural Ch-zeolite was determined by X-ray
diffraction (XRD) equipment (Siemens, Bruker-AXS D5000) equipped with Cu Ka
radiation. The chemical composition of Ch-zeolites samples was studied by X-ray
fluorescence (XRF) (Shimadzu, XRF - 1800) and SEM photomicrographs of the external

surface of zeolite were taken using a Jeol (JSM-6060) microscope.

Zeta potential measurements of zeolites as a function of medium pH were
determined in a Zeta Plus™ equipment (Brookhaven Instruments). Suspensions (0.01%
v/v) of the Ch-zeolite, previously sieved below 37 pm (400 Mesh Tyler'™), ina 10~ mol L~
! solution of KNO; were used and the medium pH was controlled with the addition of
HNO; (pH< 7) and KOH (pH>7), separately. Results correspond to averaged values of

duplicate tests.

4.2.4. Activation and adsorption experiments

Zeolite activation was carried out by contacting zeolite and 1M solutions of sodium
chloride (NaCl), ammonium chloride (NH4CI), sodium carbonate (Na,COs) and sodium
hydroxide (NaOH). Five grams of material were contacted with 0.1 L each solution for 24
h at room temperature and suspensions were agitated in glass flasks using an orbital shaker
(Marconi™). Then, suspensions were filtered and washed three times with 100 ml
deionised water. The wet modified materials were dried at 100°C for 24 h and used

throughout the adsorption studies.

The cation-exchange capacity of natural zeolite was determined by chemical
modification (activation) with NaCl. A known quantity of the material (5 g) was contacted
with 100 ml of a NaCl 1 M solution for 24 h at room temperature and the suspension was
agitated in a glass flask using an orbital shaker (Marconi'™). Then, the suspension was
filtered and washed three times with 100 ml deionised water. The wet modified material
was dried at room conditions for 48 h and used further in agitated flasks experiments for
ammonium removal studies. Tests of cation-exchange capacity were made by contacting
0.25 g zeolite with 0.1 L of NH4Cl solution for 2 h, using the same experimental procedure
followed for manganese ions adsorption. The experimental error was about + 1.0 mg NHs-

Ng! (+0.055 meq NH;" g™).
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Batch ion-exchange experiments were carried out in glass flasks (0.1 L) using the
same orbital shaker at 25°C at constant agitation of 50 rpm. In the kinetic studies,
suspensions (0.25 g of zeolite and 0.1 L of a 100 mg Mn>" L™ solution) were stirred for
different periods of time (5, 10, 30, 60, 90, 120 and 150 min) at an initial pH of 6.
Supernatant aliquots were collected and filtered through 8 um filter before chemical

analysis.

The adsorption studies of Mn®" onto zeolite were conducted using the same
procedure during 120 min (sufficient for attaining chemical equilibrium) and varying the

feed solution concentrations (5, 10, 25, 50, 100, 150, 300 and 600 mg L']).

The effect of medium pH in Mn®" adsorption was studied adjusting initial pH
values (2, 4, 5, 6, 7 and 8) before agitation in the orbital shaker. All ion-exchange results

were averaged values of duplicate tests.

The Mn”" uptake (g), expressed as Mn®" removal per unit mass of Ch-zeolite (mg
Mn®" L"), was calculated according to Eq. (1), where C, is the initial manganese
concentration (mg Mn®" LY, Cr is the final concentration (mg Mn®" L), ¥ is the batch

volume (L) and m is the Ch-zeolite mass (g).

c,-C,
g Gl m

m

The kinetics of Mn”" adsorption was evaluated applying four different models: 1)
the pseudo-first-order kinetic model (Lagergren, 1989), 2) pseudo-second-order kinetic
model (Ho and McKay, 1998), 3) intra-particle diffusion model (Weber and Morris, 1962)
and the liquid film diffusion model (Boyd et al., 1947).

The Lagergren pseudo-first-order kinetic model for the adsorption of liquid/solid
system is based on solid capacity. This model assumes that the rate of change of adsorbate
uptake with time is directly proportional to the difference in the saturation concentration
and the amount of solid uptake with time. The general equation is expressed as:

dq, _ _
i K, -(qw q,) (2)

where q¢q and qt are the amounts of metal ions adsorbed on the sorbent (mg g) at
equilibrium and at time 7, respectively, and K; is the Lagergren pseudo-first order
absorption rate constant (min™'). Integrating Equation (2) for the boundary condition ¢ = 0

tot=tand g = 0 to ¢, = q,, the linear form of the equation becomes,
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log(q,, —q,) =log(q,, )~ 3)

The pseudo-second-order kinetic model is based on the amount of adsorbed
adsorbate on the adsorbent. If the rate of adsorption is a second-order mechanism, the

pseudo-second-order chemisorption kinetics rate equation is expressed as:

dq, _ A"
o =Kla-a) @

where K is the second-order adsorption rate constant (g mg™"' min™). Integrating

Equation (4) between the same limits, the linear form of the equation is written as:

! S (5)
qt KZ'qeq qeq

This model is based on the assumption that the rate limiting step may be a chemical
sorption involving valence forces through sharing or exchange of electrons between the
adsorbent and adsorbent (Taty-Costodes, et al., 2003). Still, h = Kz.qeq2 is the initial

adsorption rate.

Metal ions are transported from aqueous phase to the surface of adsorbent and
subsequently they can diffuse into the interior of the particles if they are porous. The intra-
particle diffusion is governed by Equation 6, where K; is the intra-particle diffusion rate

constant (g mg™ min™ 2

I (6)

When the transport of the adsorbate from the liquid phase up to the solid phase
boundary plays the most significant role in adsorption, the liquid film diffusion model,

Equation 8, may be applied:
In(1-F) =k, (7)
where F is the fractional attainment of equilibrium (F = ¢/q.,) and kg is the
absorption rate constant. A linear plot of - In (1 - F) versus t with zero intercept would

suggests that the kinetics of the adsorption process is controlled by diffusion through the

liquid film surrounding the solid adsorbent.

The determination of the adsorption capacity at various equilibrium concentrations

(Cr - time contact long enough) was performed by obtaining the experimental adsorption
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isotherm, commonly described by Langmuir and/or Freundlich models. These models are

given, respectively, by equations (8) and (9).

G max .K.Cf
TTkC, ®)
q=K..C;" )

Langmuir and Freundlich data fitting were done by linearization of Equations (8)

and (9), given by Equations (10) and (11), respectively.

C
o b, (10)

9 Kbnx Gna

logq=logKF+llong (11)
n

Langmuir parameters ¢, (mg Mn*" L™ and K (mg L' Mn*") of Equation (8) are
the maximum capacity adsorption at high equilibrium concentrations (attaining adsorbent
monolayer) and the equilibrium constant, respectively (Perry and Green, 1999). The
parameters Kr (mg Mn** g' (mg L' Mn®)'"™) and 1/n (-) of Equation (9) are the
Freundlich capacity factor and the Freundlich intensity parameter, respectively (Weber,

1972).
4.3. Results and discussion

4.3.1. Characterization

The particle size distributions of the natural zeolite are shown in Figure 4.1. This
figure shows that the Ch-zeolite sample has practically 100% of particles size smaller than
149 um (100 Mesh Tyler®), and a large number (greater than 50%) of particles smaller
than 37 pm (400 Mesh Tyler®).
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Figure 4.1: Particle size distribution of the Ch-zeolite.

Photomicrographs of the Ch-zeolite sample, obtained by SEM, are shown in Figure
4.2. This figure revels the common features of the Ch-zeolite surface morphology (Figure
4.2 (a)), which is a irregular surface with aggregates particles. The dark spots observed in
Ch-zeolite image (Figure 4.2 (b)), may represent the pore opening and cavities. This open
structure facilitates solution flow in pores of the zeolite which in turn gives good

adsorption kinetics.

S ———— e —— -
®258 1@Tm

(a) (b)
Figure 4.2: (a) Photomicrographs of a grain Ch-zeolite by SEM. Bar length is 100 pm and

the magnification 250 x. (b) Typical topographic image for the original Ch-zeolite by
SEM. Bar length is 20 um and the magnification 750 x.

The Ch-zeolite is composed mainly of clinoptilolite and mordenite, 36% and 33%
respectively. The elemental composition data for natural and activated Ch-zeolite are

shown in Table 4.3.
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Table 4.3: Chemical composition of natural and activated zeolites

Constituent Natural NaCl NaOH NH,Cl1 Na,CO;
(%) activation activation activation activation

Si0, 72.26 74.01 69.33 76.49 69.71
ALO; 12.42 12.33 11.18 12.78 11.64
Fe,03 5.88 6.52 7.42 7.07 8.08
CaO 6.19 3.04 7.50 1.43 6.29
K,O 1.06 0.89 0.97 0.46 0.91
Ti0O, 0.69 0.75 0.82 0.65 0.72
MgO 0.52 0.43 0.55 0.35 0.52
Na,O 0.34 1.14 1.43 0.12 1.33
MnO 0.25 0.26 0.29 0.24 0.28
P»0s 0.10 0.10 0.08 0.10 0.08
SO; 0.11 0.18 0.13 0.12 0.18
SrO 0.07 0.05 0.10 0.02 0.09
710, 0.04 0.05 0.06 0.05 0.06
Zn0O 0.02 0.03 0.03 0.02 0.03
Y,0; 0.01 0.01 0.02 0.01 0.02

Results show that activation by treatment with NaOH and Na,CO; causes
desilication of zeolite, as well as an increase in the relative quantities of Na™ and Ca®" in
the zeolites. The same treatment with NaCl cause an increase in Na™ and a decrease in
Ca®", Mg®" and K" concentration in zeolite framework, leading to an increase in the ratios
Na"/K" and Mg*"/Ca®". Activation with NH4CI causes a decrease in Ca*’, Mg®" and K"
concentration in according to Panayotova (2001). These changes appear to influence

somewhat the Mn*+ adsorption onto zeolites.

The specific surface area (BET model) was found to be 118 m* g”' close to the

values found by Englert and Rubio (2005) for a similar sample.

The mean values obtained for zeta potential of activated and natural Ch-zeolite, as
well as their respective polynomial curves of third-order polynomial used for zeta potential

data fitting (R*> 0.99), are shown in Figure 4.3, as a function of medium pH.
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Figure 4.3: Zeta potential of natural and activated Ch-zeolite as a function of pH (Czeolite =
022 g L Cy = 3.64 meq Mn®" L™ and 10~ mol L' solution of KNOj3). Experimental
error: £ 3.0 mV.

Results obtained show that zeolite surface groups are mainly negative in the pH
range studied and that the alkaline ions uptake does not interfere much in the zeta potential
measurements, confirming that the adsorption mechanism is not electrostatic (charge

neutralization) but a result of an ion-exchange reaction.

The cation-exchange capacity for the Ch-zeolite, obtained through activation of the
natural sample with NaCl, was 19.6 mg NHs-N g (1.09 meq NH," g™) value close to
those found by Oliveira and Rubio (2007) and by Englert and Rubio (2005). Yet, the
results obtained for the natural sample without treatment was 8 mg NH3—N g (0.44 meq
NH; g™).

This activation process of the Ch-zeolite clearly increases the ammonium uptake
capacity by about 59%. The equivalent-based capacity was calculated according to the
equivalent number of ammonium cations exchanged (18 mg NH3-N meq’ NH,"), since

this is the main ion participating in the ionic change reaction (Demir et al., 2002).

4.3.2. Effect of initial pH

The pH of the aqueous solution is an important controlling parameter in the
adsorption processes (Elliott and Huang, 1981) and metal ion removal usually increases
with increasing pH values (Huang and Ostovic, 1978). According to these authors, the pH
may affect the ionization degree (species formation) of the adsorbate and the surface
property of the adsorbent (Lin and Yang, 2002). For example, the heavy metal ions may

form complex with inorganic ligands such as OH’, changing its adsorption degree. The
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extent of these compounds formation varies with pH, ionic composition and the adsorbate
ion. Results obtained showing the influence of pH in manganese adsorption on natural and

activated Ch-zeolite are presented in Figure 4.4.
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Figure 4.4: Influence of pH in manganese adsorption on natural and activated Ch-zeolite.
Czeolite =2.5 g L'l; Co = 3.86 meq Mn>* L'l; teont = 120 min; T = 20°C. Experimental error:
+0.035 meq Mn*" g™

This Figure 4.4 shows that the amount of Mn®" adsorbed on zeolite increases with
the increase of the initial pH and also depends on the activation type. This phenomenon
appears to be due to the fact that zeolites were highly selective for H;O" ions when the
H;0" ions concentration was high. Thus, at lower pH values the H;O" ions compete with
metal ions for the exchange sites in zeolite leading to a low removal of the metal ion
(Shriver et al., 1990); this can be seen in the chemical diagram constructed for a 100 mg
Mn®" L aqueous solution system (Figure 4.5). Furthermore, the extensive repulsion of
metal ions due to protonation of active sites of zeolite surface at lower pH may be another

. + . .
reason for decrease in Mn®" ions adsorption at pH < 4.

The increase in Mn”" ion removal with the pH increases can be explained on the
basis of a decrease in competition between protons and Mn”" cations for the same
functional groups and by the decrease in positive surface charge (Figure 4.3), which results
in a lower electrostatic repulsion between the surface and Mn®" ions before ion exchange.
Adsorption results showed an optimum pH value of about 6, also important eventually in
the treatment and disposal of liquid effluents (required for neutrality of the bodies’
receivers’ water). The decrease in adsorption at higher pH (above pH 6), is probably due to

the formation of insoluble hydroxide manganese Mn(OH),, as shown in Figure 4.5.
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Figure 4.5: Chemical diagram species for manganese aqueous solution. C, = 1.82 mM
Mn*",

4.3.3. Adsorption kinetics

The mechanisms for the removal of metal ions by adsorption may involve the
following four stages (Mathews and Weber, 1976; Mckay, 1984): (1) transfer of ions from
the bulk solution to the surface outside of adsorbent through a liquid boundary layer, (2)
diffusion of ions through the boundary layer toward the surface of the adsorbent, (3)
adsorption (exchange) of ions in the active sites on the surface of the adsorbent, and (4)
intra-particle diffusion of ions into the interior pores of the adsorbent particle. One or
more of the above mentioned stages can control the rate and the amount at which the ions
are adsorbed by the adsorbent. Accordingly, four adsorption models were applied to

evaluate the experimental data and results are shown in Figure 4.6 and Table 4.4.
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Figure 4.6: Manganese ions adsorption kinetics on activated Ch-zeolite. Czeolite = 2.5 g Lt
C, = 3.64 meq Mn”" g, T = 20°C; pH = 6.0. Experimental error: + 0.073 meq Mn*" g™
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Table 4.4: Adsorption of Mn** jons onto Ch-zeolite. Effect of activation on kinetic models

Intra-particle Liquid film diffusion
Pseudo-first-order model Pseudo-second-order model . .
o ge (exp.) diffusion model model
Activation 1 ;
(meq g™) K; q. (theor.) R K> (g meq q. (theor.) R Ki(meq g R Kz (meq R
(min™) (meq g'l) "min™) (meq g'l) min ™" g'lmin'l)

NaOH 0.739 0.024 0.357 0.916 0.356 19.627 0.998 0.047 0.762 8.7x10™ 0.916
Na,COs 0.553 0.028 0.307 0.908 0.411 15.301 0.996 0.034 0.694 1.0x107 0.908
NH4Cl 0.566 0.027 0.249 0.842 0.604 15.648 0.999 0.036 0.704 9.8x10™ 0.842
NaCl 0.477 0.026 0.188 0.892 0.823 13.274 0.999 0.030 0.674 9.5x10™ 0.892
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A comparison of the correlation coefficients results shown in Table 4 indicates that
Mn*" adsorption on the zeolite activated does not follow a pseudo-first-order reaction. The
g. calculated values, obtained from of pseudo-first-order kinetic model, were not quite

satisfactory and values are also fairly low when compared with the g, experimental values.

The kinetic data for the Mn®" adsorption process illustrated in Figure 4.6 shows that
adsorption rate after NaOH activation is clearly higher. Best results appear to be due to
alkaline treatment that changes substantially the chemical composition of the treated
zeolite. These results are important from a practical viewpoint in continuous process
operation, because lower residence times are required to leading to small footprint

installations.

4.3.4. Adsorption isotherms

Figure 4.7 shows the Mn”" adsorption isotherms for the different zeolite activations
made. The equilibrium data, commonly known as adsorption isotherms are basic
parameters for the design of adsorption systems (Perry and Green, 1999) and these data
provide information on the adsorbent capacity or the amount required to remove a
pollutant mass under the system conditions. The Langmuir and Freundlich models
equations are commonly used to describe the adsorption isotherms at constant temperature

for application in the water and wastewater model treatment design.
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Figure 4.7: Manganese ion, Mn>", adsorption isotherms onto natural and activated Ch-
zeolite. Czeolite = 2.5 & L'l, T =20°C; teont = 120 min; pH = 6.0 + 0.2. Experimental error: +
0.09 meq Mn*" g,
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The constants values of the models and correlation coefficients obtained are
summarized in Table 4.5 and the data calculated by theoretical models (lines) are shown in
Figure 4.7. Based on the correlation coefficients (RZ) shown in Table 4.5, the adsorption
isotherms, for different activation of zeolite can be better described by the Langmuir
model. This model yields a better fit for the experimental equilibrium data than the
Freundlich model (Table 4.5). The applicability of the Langmuir isotherm suggests
monolayer coverage of the Mn”" at the surface of the activated zeolite or that a similar Na*

equivalent concentration was exchanged by Mn*".

Table 4.5: Adsorption isotherm parameters for the Mn®" onto activated Ch-zeolites

Langmuir Model Freundlich Model
o Gmax K R, 2+ -1
actraton| (ama | e’ | K Cmeny | 7| 7
Natural 0.259 2.061 0.999 | 0.024 0.001 1.078 | 0.843
NaCl 0.774 1.490 0.996 | 0.030 0.037 1.048 | 0.972
NH4CI 0.675 2.432 0.997 | 0.021 0.037 1.092 | 0.949
Na,COs3 0.718 1.170 0.996 | 0.037 0.016 0.765 | 0.844
NaOH 0.761 1.927 0.996 | 0.023 0.049 1.161 | 0.968

Table 4.5 shows that the activation enhances dramatically the adsorption capacity
of the zeolite studied. The natural zeolite showed an adsorption capacity of 0.26 meq Mn**
g, value which is very close to that 0.28 meq Mn>" g found by Doula (2006) using
clinoptilolite zeolite as adsorbent. According to the Langmuir model adjustment, the
maximum capacity (gma) from manganese ions adsorption, after activation with NaCl,
reaches 0.77 meq Mn®" g' (21.13 mg Mn®" g'). This amount corresponds to

approximately 70% of the ion-exchange capacity of this Ch-zeolite sample.

Increase in Mn®" uptake by zeolite modified with NaCl is probably due to the
decrease in Ca**, Mg*" and K* concentration and to the higher concentration of more easily
exchangeable Na'. This mechanism is supported by results from XRF analysis (Table 4.3).
Increase of Mn>" uptake by zeolite modified with NaOH and Na,CO; may be related to the
increase in Na' concentration. In addition, alkaline treatment leads to significant increase
in the mesopore formation following Si extraction, probably a result of a lower stable

framework, causing the hydrolysis of Si-O-Si bonds by hydroxyl ions (Groen et al., 2004).
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Increasing Mn®" uptake by modified zeolite with NH4CI is probably due to the

decrease in Ca®*, Mg*" and K concentration which allows greater Mn>" uptake.

The essential characteristics of Langmuir isotherm can be described by a

dimensionless constant called equilibrium parameter, R;, which is usually defined by:

R=-——1t (12)
(1+K.C)

where C, is the highest initial Mn®" concentration (mg L™") and K is the Langmuir

constant that indicates the nature of adsorption. The value of Ry indicates the type of the

adsorption isotherm to be either unfavorable (R; > 1), linear (R, = 1), favorable (0 < R, <

1) or irreversible (R, = 0).

Under similar conditions, the adsorption capacity slightly decreases in the
following manner: activated zeolite with NaCl > activated zeolite with NaOH > activated
zeolite with Na,CO;3; > activated zeolite with NH4Cl > natural zeolite. The R; values
reported in Table 4.5, show that the behavior of Mn”" adsorption for all activation modes

were favorable (0 <R, <1).
4.4, Conclusions

Results shows that the natural Ch-zeolite has a high specific surface area (118 m”
g), negatively charged zeta potential and cation exchange capacity of 1.09 meq NH;" g™
The effect of medium pH influences significantly the Mn”" ions adsorption rate and
capacity and the best results were obtained at pH 6. In acid medium H;O" are competitive
ions, similar to OH™ ions in alkaline medium. Mn** ions adsorption onto activated Ch-
zeolites was adjusted to four kinetic models, but only the pseudo-second-order kinetic
model showed a good fit and NaOH activation Ch-zeolite reach the highest reaction rate.
The Langmuir isotherm model, showed the best correlation to the equilibrium data,
reaching saturation values at 0.77 meq Mn>" g (6.5 x 10~ meq Mn*" m™ zeolite) for the
activated zeolite with NaCl (highest value). Results also show that the cation exchange
capacity of the activated zeolites increased in relation to natural zeolite and that the
different activation procedure have important role in the adsorption process. Maximum
adsorption capacity depends on the activation type and decreased in this order: NaCl ~

NaOH > Na,CO5 > NH4Cl1 > natural.
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Abstract

The preparation, characterization, and adsorption properties of Mn>" by manganese
oxide coated zeolite (MOCZ) and its ability in removing Mn>" by adsorption were
investigated. Characterization analyses were used to monitor the surface properties (and
their changes) of the coated layer and metal adsorption sites on the surface of MOCZ. The
adsorption experiments were carried out as a function of solution pH, adsorbent
concentration and contact time. Binding of Mn”>" ions onto MOCZ was highly pH
dependent with an increase in the extent of adsorption with the pH of the media
investigated. After the Mn’" adsorption by MOCZ, the medium pH decreased and
enhanced with increasing adsorbent concentration. The pseudo-second-order model fitted
better among all the kinetic models suggesting that the adsorption mechanism might be a
chemisorption process. The equilibrium data showed excellent correlation for both
Langmuir and Freundlich isotherm model and this implies both monolayer adsorption and
a heterogeneous surface existence in MOCZ. At pH=6, the Mn®" uptake by MOCZ attained
as high as 1.1 meq Mn*" g at equilibrium. The results suggested that MOCZ presents a
fairly good potential as an adsorbent for an efficient removal of Mn®" ions from aqueous

solution.

Keywords: Zeolite; Manganese oxide; Adsorption; Metal ions; Water treatment.
5.1. Introduction

The contamination of water by heavy metals through the discharge of industrial

wastewater is a worldwide environmental problem. Heavy metals may come from various
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industrial sources such as electroplating, metal finishing, metallurgy, chemical
manufacturing, mining and battery manufacturing. Manganese is usually present in
groundwater as a divalent ion (Mn”") and it is considered a pollutant mainly because of
their organoleptic properties. In Brazil, the maximum recommended level of Mn*" in
drinking water is 0.1 mg L' whereas for the United States Environmental Protection
Agency (EPA) this concentration should be lower than 0.05 mg L. Manganese removal
becomes a problem when using groundwater as a drinking water, especially in country
sites, outside big cities. Conventional treatment for manganese removal generally required
the use of strong oxidizing agents such as potassium permanganate, chlorine, hypochlorite,
chlorine dioxide or ozone (Teng et al., 2001). Adsorption process provides an attractive
alternative treatment to other removal techniques because it is more economical and
readily available. Some natural materials such as zeolites, chitosan, and clay are being
considered as alternative low-cost adsorbents (Babel and Kurniawan, 2003). Due to their
high abundance and low cost, zeolites are potential materials as adsorbents for removal of

manganese from water (Erdem et al., 2004; Doula, 2006; Taffarel and Rubio, 2009).

Zeolite 1is a natural porous mineral described as crystalline hydrated
aluminosilicates containing exchangeable alkali and earth alkaline cations (Na', K", Ca*"
or Mg”") (Inglezakis et al., 2002; Erdem et al., 2004; Doula, 2006). The main reason of the
interest for natural zeolite-bearing materials is the increasing demand of low-cost ion
exchange and adsorbent materials in fields such as pollution control and metal recovery as
well as their wide availability on the earth. Some of the attractive applications of natural
zeolites are listed by Taffarel and Rubio (2009) and Englert and Rubio (2005). In order to
improve the adsorption performance (namely adsorption capacity, increased mechanical
strength, and resistance to chemical environments), several methods have been used to

modify natural zeolites by either physical or chemical reactions.

Hydrous manganese oxides frequently play a major role in controlling trace metal
concentration in natural water environments via adsorption and co-precipitation processes
(Posselt et al., 1968; McKenzie, 1979; Balistrieri and Murray, 1982). They have a large
surface area, microporous structure, and high affinity for metal ions, providing an efficient
scavenging pathway for heavy metals in toxic systems (Zou et al., 2006). Many authors
have examined trace metal adsorption by manganese dioxide and oxyhydroxides (Catts and
Langmuir, 1986; Fu et al., 1991; Tamura et al., 1997; Birsen and Timothy, 2003; Zou et

al., 2006). Manganese oxides generally occur in nature as poorly crystalline material,
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whereby Birnessite and Vernadite (dMnQO,) are the two most commonly minerals in soil
(McKenzie, 1989). Surface charge of the MnO,, as all oxides, is largely determined by
solution pH and presents pHpzc (point of zero charge) values varying from 2.0 to 4.5
(Kanungo and Paroda, 1984). But, manganese oxides are available only as fine powders or
are generated in aqueous suspension, like hydroxides or gels (Dong et al., 2000).
Adsorbents in powdered form have practical limitations, including difficulty in solid/liquid
separation, high head loss and leaching of the metal/metal oxide in the presence of the
treated water. Thus, pure manganese oxide as a filter media is not used because of
economic reasons and unfavorable physical, chemical and operating characteristics. In
order to overcome these limitations, manganese oxide can be immobilized on adsorbents
surfaces providing an effective (reactive) material for heavy metal adsorption removal
from wastewater. This method appears to provide an effective (reactive) surface and may
enhance the heavy metal removal from wastewater. Summaries of reported data on the
adsorption of different cations by manganese oxide coated onto different adsorbents are

presented in Table 5.1.

Table 5.1: Ions adsorption capacity by different manganese oxide coated adsorbents

Ion Mn-coated material Omax (mg g'l) References

As’" | Manganese oxide-coated-alumina 42.5 (Maliyekkal et al., 2009)

As’" | Manganese oxide-coated-resin 52.4 (Lenoble et al., 2004)

As®" | Manganese oxide-coated-resin 22.5 (Lenoble et al., 2004)

Cd*" | Manganese oxide modified diatomite 26.6 (Al-Degs and Khraisheh,
2000)

Cu* Manganese oxide modified bentonite 105.4 (Eren, 2008)

Cu®" | Manganese oxide coated zeolite 9.9 (Zou et al., 2006)

F Manganese oxide coated alumina 7.1 (Teng et al., 2009)

Pb*" | Manganese oxide coated zeolite 75.0 (Zou et al., 2006)

Pb** Manganese oxide coated bentonite 58.9 (Eren et al., 2009)

U®" | Manganese oxide coated zeolite 17.6 (Han et al., 2007)

Recent studies conducted by our research group (da Silveira et al., 2009), for the
treatment of Acid Mine Drainage (AMD) in South Brazil, showed that for the Mn*"
removal from aqueous solution is required higher pH value (closer to 9.0), while other

cations (Al and Fe’") can be removed from solution at lower pH values (closer to 7.0). In
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this context, the adsorption process provides an attractive alternative for Mn®" removal
from aqueous solution. This work is the continuation of a wide project on the activation of
a natural Chilean zeolite to be used as adsorbent of toxic ions, part of which have
published before (Taffarel and Rubio, 2009). The aim of this work was investigate the
properties of manganese oxide coated zeolite (MOCZ) as an adsorbent for removing
manganese ions from synthetic solutions in a batch laboratory system. The paper
investigates the effect of experimental conditions such as pH, contact time and initial
MOCZ concentration and describes the kinetics, isotherms and the adsorption mechanism

of manganese removal by the MOCZ adsorption.
5.2. Materials and methods

5.2.1. Materials and reagents

The zeolite used in the preparation of MOCZ was a Chilean natural zeolite from the
Minera Formas® (Chile) with a grain size of about 3 mm. The zeolite sample was prepared
and sieved with particle diameters smaller than 149 pm (100 Mesh Tyler™). The mineral
content of this zeolite, based on XRD analysis was 36% of clinoptilolite, 33% of
mordenite, 26% of quartz and 5% of montmorillonite (Taffarel and Rubio, 2009). The
zeolite had an internal cation exchange capacity (ICEC) of 1.2 meq g and an external
cation exchange capacity (ECEC) of 0,1 meq g, as determined using a modified method
from that of Ming and Dixon (1987).

KMnO4 — Reagen®” P.A. solution and HCL — Synth® were used to prepare the
MOCZ. MnCL.4H,0 — Synth® P.A. was used in the preparation of manganese synthetic
solutions for the adsorption study. HNO; and NaOH solutions were used for pH
adjustment. All solutions were prepared using deionised water and results were obtained in

duplicate tests.

5.2.2. Preparation of MOCZ

The MOCZ was prepared as follows: Prior to the coating treatment, the zeolite was
converted to its Na form by suspending 30 g of zeolite in 500 ml of a 1M NaCl solution for
a period of 24 hours. The zeolite suspension was filtered and washed with deionized water.
The resulting Na-zeolite was dried in oven at 100°C for 24 hours before use (Taffarel and

Rubio, 2009).
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MOCZ were prepared utilizing a reductive (Richter et al., 1999) procedure
modified to precipitate colloids of manganese oxides onto Na-zeolite surfaces. Manganese

oxide was precipitated in aqueous solution by the reaction:
2KMnO, +8HCI =2MnO, +2KCl1+3Cl, +4H,0 (1)

Na-zeolites samples dried were poured over a heated solution at 90°C, containing
potassium permanganate placed in a beaker, followed by dropwise addition of hydrochloric
acid (37.5 %, wHCl/wH,0). After stirring for 1 h, the suspension was filtered, washed
several times using distilled water (to remove free potassium and chloride ions), dried in

oven at 100°C for 24 hours and stored in a polypropylene bottle for use.

5.2.3. MOCZ characterization

The particle size distribution of the MOCZ was measured using laser diffraction
equipment (CILAS®™ 1064). The mineralogical composition of the MOCZ was determined
by X-ray diffraction (XRD) equipment (Siemens, Bruker-AXS D5000) equipped with
CuKa radiation. SEM photomicrographs of the external surface of zeolite were taken using
a Jeol (JSM- 6060) microscope. The samples of MOCZ before and after manganese ions
adsorption were also analyzed by X-ray photoelectron spectroscopy (XPS) equipment
(Omicron, UHV station with SPHERA analyzer).

Zeta potential measurements of MOCZ as a function of medium pH were
determined in Zeta Plus™ equipment (Brookhaven Instruments). Suspensions (0.01% v/v)
of the MOCZ, previously sieved below 37 um (400 Mesh Tyler'™), in a 10” mol L™
solution of KNO; were used and the medium pH was controlled with the addition of HNOs
(pH < 7) and KOH (pH > 7), separately.

5.2.4. Methods

Manganese ion concentration was determined using Atomic Absorption
Spectrophotometer (SpectrAA 110, Varian®) and results were expressed as mg Mn L.

The solution pH was determined using a Model AM 608, ANALION®.

5.2.5. Adsorption experiments

Batch ion-exchange experiments were carried out in glass flasks (0.1 L) using an
orbital shaker at 25 °C, at a constant agitation of 50 rpm. In the kinetic studies, suspensions

(0.25 g of MOCZ and 0.1 L of a 100 mg Mn*" L' solution) were stirred for different
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periods of time (5, 10, 30, 60, 90, 120 and 150 min) at an initial pH of 6. Supernatant

aliquots were collected and filtered through an 8 um filter before chemical analysis.

The adsorption studies of Mn>" onto MOCZ were conducted using the same
procedure during 120 min (sufficient for attaining chemical equilibrium) and varying the

feed solution concentrations (25, 50, 100, 150, 225, 300, 450 and 600 mg L'l).

The effect of medium pH in Mn®" adsorption was studied adjusting initial pH
values (4, 5, 6, 7 and 8) before agitation in the orbital shaker. All ion-exchange results

were averaged values of duplicate tests.

The Mn”" uptake (¢), expressed as Mn”" removal per unit mass of MOCZ (mg Mn*"
g!), was calculated according to Eq. (2), where C, is the initial manganese concentration
(mg Mn®" L™, Cris the final concentration (mg Mn®" L), Vis the batch volume (L) and m

is the adsorbent mass (g).

q:(Co—Cf)V )

m

The kinetics of Mn”" adsorption was evaluated applying four different models: (1)
the pseudo-first-order kinetic model (Lagergren, 1989), (2) pseudo-second-order kinetic
model(Ho and McKay, 1998), (3) intra-particle diffusion model (Weber and Morris, 1962;
Mckay, 1984) and the liquid film diffusion model (Boyd et al., 1947). The Lagergren
pseudo-first-order kinetic model for the adsorption of liquid/solid system is based on solid
uptake capacity. This model assumes that the rate of uptake with time is directly
proportional to the difference in the saturation concentration and the amount (cumulative)
of solute uptake with time. The general equation is expressed as:

dq, _

=Kla.-a) G)

where ¢g., and ¢, are the amounts of metal ions adsorbed (mg g!) at equilibrium and
at time t, respectively, and K; is the Lagergren pseudo-first order adsorption rate constant
(min ™). Integrating Eq. (3) for the boundary condition 7= 0to = ¢ and ¢ = 0 to ¢; = g,, the

linear form of the equation becomes,

K .t
lo —q)=1lo it il 4
g(q,—q,)=log(q,) 2303 4)
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The pseudo-second-order kinetic model is based on the amount of adsorbate on the
adsorbent. If the rate of adsorption is a second-order mechanism, the pseudo-second-order

chemisorption kinetics rate equation is expressed as:

dq,

t

” =K2-(6Lq —q,) (5)

where K is the second-order adsorption rate constant (g mg™"' min™). Integrating

Eq. (5) between the same limits, the linear form of the equation is written as:

Lt 1, 6)

2

9, K,q., 44

Metal ions are transported from aqueous phase to the surface of the adsorbent and
subsequently they can diffuse into the interior of the particles if they are porous. The intra-
particle diffusion is governed by Eq. (7), where K; is the intra-particle diffusion rate

constant (g mg" min™"?):

g, =K. )

When the transport of the adsorbate from the liquid phase up to the solid phase
boundary plays the most significant role in adsorption, the liquid film diffusion model, Eq.
(8), may be applied:

In(1-F) =~k (8)

where F is the fractional attainment of equilibrium (F = ¢/q.,) and ky is the
adsorption rate constant. A linear plot of — In (1 — F) versus t with zero intercept would
suggest that the kinetics of the adsorption process is controlled by diffusion through the

liquid film surrounding the solid adsorbent.

The determination of the adsorption capacity at various equilibrium concentrations
(Cr— time contact long enough) was performed by obtaining the experimental adsorption
isotherm, commonly described by Langmuir and/or Freundlich models. These models are

given, respectively, by Egs. (9) and (10).

Qmax KC

g= f 9)
1+ K .Cf

g=K,C!" (10)
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Langmuir and Freundlich data fitting were done by linearization of Egs. (9) and

(10), given by Egs. (11) and (12), respectively.

C
AN S (11)

9  Kbnw na

longlogKF+llong (12)
» ,

Langmuir parameters ¢, (mg Mn>" g") and K (L mg" Mn*") of Eq. (9) are the
maximum capacity adsorption at high equilibrium concentrations (attaining adsorbent
monolayer) and the equilibrium constant, respectively (Perry and Green, 1999). The
parameters Kr (mg Mn** g! (L mg" Mn*H)" ") and 1/n (-) of Eq. (10) are the Freundlich
capacity factor and the Freundlich intensity parameter, respectively (Weber, 1972).

5.3. Results and discussion

5.3.1. Characterization studies
Figure 5.1 show the particle size distribution of the MOCZ whereby 100% of
particles are smaller than 100 pum (< 100 Mesh Tyler™) with > 50% finer than 12 ym and

the volumetric diameter average obtained for the sample was 14.6 pm.
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Figure 5.1: Particle size distribution of the manganese oxide coated zeolite (MOCZ).

Micrographs shown in Figure 5.2 were taken at 10000x magnification to observe
the changes of the zeolite surface morphology by manganese oxides deposition: natural

zeolite (Figure 5.2a) and MOCZ (Figure 5.2b).
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Figure 5.2: SEM micrograph of zeolite samples. (a) Natural zeolite, (b) MOCZ

Figure 5.2b shows that zeolite surface sites were occupied by newborn manganese

oxide, which was formed during the coating process. Figure 5.2b also shows manganese

oxide, formed as clusters onto the zeolite surface. The synthetic coating is composed of

small particles on the surface of a more consolidated coating. It can also be observed that

manganese oxides particles (diameter from 1 to 3 um) appear to be growing together in

surface depressions and coating cracks.

The diffractogram obtained for MOCZ sample is shown in Figure 5.3 and the main

mineral phases present in sample MOCZ are presented in Table 5.2.
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Figure 5.3: X-Ray diffractogram of the MOCZ sample.

The diffractogram of Figure 5.3 shows that MOCZ has a low crystallinity degree,

and that the oxide coated on zeolite surface is presented mainly as Vernadite, also referred

as OMnO, (Balistrieri and Murray, 1982; McKenzie, 1989).
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Table 5.2: Mineral phases present in sample MOCZ

Mineral phases Molecular Formula Peaks

Mordenite (Ca,Nay, K»)AILS119024.7H,0 2,3,7,9,12, 14
Clinoptilolite (Na,K,Ca)6(Si,Al)3607,.20H,0 4,5, 11,15
Vernadite MnQO,.nH,0 16,17, 18, 19, 20, 21
Cryptomelane K(Na)MngOs 6,8

Quartzo Si0O, 10, 13
Montmorillonite Si3 74AL 03Fe0,03Mg0.02011 1

XPS analyses were performed on samples of MOCZ before and after reacting with

manganese ions. The wide scan of MOCZ, presented in Figure 5.4, shows the presence of

manganese, oxygen, carbon, and silicon. Higher resolution spectra of manganese and

oxygen signals are shown in Figures 5.5 and 5.6.

Manganese oxides are generally expressed with the chemical formula of MnOy, due

to the multiple valence states exhibited by Mn. Therefore, it is reasonable to infer the

average oxidation state for a manganese mineral (Katsoyiannis and Zouboulis, 2004). The

Mn 2p region consists of a spin—orbit doublet with binding energy of 654 eV (Mn 2p1/2)

and 642.3 eV (Mn 2p3/2), which are characteristics of a mixed-valence manganese system

(Mn*" and Mn®") as shown from the Auger plot, but it can be seen from the Mn 2p3/2

peaks that Mn*" predominates (Mirzaei et al., 2005).
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Figure 5.4: XPS wide scan of MOCZ.
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Figure 5.5 show that the binding energy for the MOCZ spectrum, before and after
manganese ions adsorption has the same oxidation state. This appears to mean that all
manganese adsorbed on the MOCZ surface is in the oxidized form, i.e., the manganese

oxide coated onto zeolite effectively oxidizes Mn®" to Mn®>" and Mn*".

Mn 2p

r MOCZ 3/2-642,3 eV

1/2 - 654 eV

L MOCZ/Mn™* 3/2-642,3 eV

1/2 - 654 eV

Counts (arbitrary units)

665 660 655 650 645 640 635

Binding Energy (eV)

Figure 5.5: Manganese high resolution XPS spectra of MOCZ (before and after Mn*"
adsorption).

Figure 5.6 shows the binding energies of the observed photoelectron peaks of Ols.
It has been reported in the literature that the main peak at 529.4 eV is related to the oxygen
anions O” bound to metal cations of the structure. In the Ols region, three different
contributions may be observed at 529.4, 531.4 and 533.4 eV, which can be assigned to
manganese oxide (Mn—-O-Mn), hydroxide (Mn—OH), and structural water, respectively

(Chigane and Ishikawa, 2000).

Figure 5.7 shows the zeta potential behavior of MOCZ as a function of pH. In
aqueous systems, the metal oxides have surface hydroxyl groups that have acidic and basic
characteristics. This type of interfacial reaction can be treated similarly as aqueous
equilibrium. Reactions can be expressed as ionization and hydrolysis reactions (Fu et al.,

1991):

= MnOH’ +H,0 <> MnOH +H,0O" (13)
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= MnOH + H,0 <> MnO" + H,O" (14)
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Figure 5.6: Oxygen XPS detailed spectra of MOCZ (before and after Mn®" adsorption).
In the absence of other ionic species, the H" and OH are the determinant potential

ions and therefore MOCZ surface charge is largely determined by solution pH.
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Figure 5.7: Zeta potential of MOCZ particles as a function of pH (Cymocz = 0.22 g L and
10~ mol L™ solution of KNOs). Experimental error: +3.0 mV.

The MOCZ surface charge becomes more negative when the medium pH is
increased as a result of increased ratio OH™ to the H™ bounds. At low pH values, the H"

bounds at surface oxides predominate and MOCZ acquire positive surface charge. The
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value that occurs the equilibrium surface between the bounds with the OH and H' ions

(point of zero charge) was measured at pH around 3.8.

5.3.2. Effect of MOCZ concentration on the adsorption of Mn%*

The adsorption capacity (mg g') and the adsorption of Mn®" at different
concentration of MOCZ are shown in Figure 5.8. It was observed that the percentage of

Mn>" adsorbed enhanced from 42 to 99% for MOCZ when the adsorbent concentration

increased from 1 to 6 g L.
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Figure 5.8: Effect of MOCZ concentration on Mn®" removal. C, = 3.64 meq Mn* L; T =
20 °C; pH = 6.0. Experimental error: + 0.08 meq Mn*" g™

It is readily understood that the number of available adsorption sites increases at
high adsorbent concentration which results in an increased of the amount of adsorbed Mn*"
ions. Moreover, the plot of amount adsorbed versus adsorbent concentration reveals that
the uptake capacity was higher at lower concentration and reduced at higher
concentrations. The main factor explaining this feature is that available adsorption sites
remain unsaturated during the adsorption whereas the number of sites available for

adsorption increases by increasing the adsorbent concentration.

5.3.3. Effect of initial pH on the adsorption of Mn** by MOCZ

As shown in Figure 5.9, the Mn®" ions adsorption by MOCZ enhances with the
increase of medium pH from 4 to 8. At lower pH values, Mn>" ions removal was inhibited
possibly as a result of a competition between H' and Mn** on surface exchangeable sites

with an apparent preponderance of H' ions. As the pH increased, the negative charge
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density on MOCZ surface increases due to deprotonation of the metal binding sites and

thus the Mn”" ions adsorption increased.

In order to understand the adsorption mechanism, the variation of solution pH and
the Mn”" ions adsorbed on MOCZ during adsorption was measured, and the results are
shown in Figure 5.9. The pH values at the end of experiments decreased after adsorption
by MOCZ. These results indicated that mechanisms by means of which Mn*" ions were
adsorbed onto MOCZ involved an ion exchange reaction of Mn®" with H" on the surface

and also a surface complex formation (see bellow).
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Figure 5.9: Effect of pH on adsorption of Mn?" by MOCZ and the pH changes after
adsorption. C, = 3.64 meq Mn>" L' teon = 180 min; Cyocz = 2.5 g L T = 20°C.
Experimental error: + 0.04 meq Mn”>" g™

The surface reactions of divalent ions with oxide surfaces has been described by a
number of different authors (Hohl and Stumm, 1976; Benjamin and Leckie, 1981; Fu et al.,

1991; Han et al., 2006). Main interactions are summarized as:

1) Association of the free metal ion with a surface hydroxyl group (ion-exchange

with H' ion),
= MnOH + X** <= MnOX"* +H" (15)
2) Adsorption and formation of a hydrolysis complex,
= MnOH + X** + H,O <>= MnOXOH + 2H"* (16)
3) Formation of a bidendate complex,

2(=MnOH)+ X** <> (= MnO), X + 2H" (17)
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According to these reactions mechanisms, the more Mn”" ions (X = Mn) are
adsorbed onto MOCZ, the more hydrogen ions are released the lower the medium pH. The
release of one H' ion for each Mn®" ions adsorbed would suggest the ion-exchange with
the surface whereas the release of two H' ions for each Mn®" ions adsorbed would suggest

either the formation of hydrolysis complex or a bidendate complex.

At low pH, the Mn species adsorbed on MOCZ are predominantly Mn®" ions as
shown in Figure 5.10 and the adsorption occur mainly by ion-exchange. This can be seen
by final pH variation (Figure 5.9) that remains practically constant until pH 6.0 and in this

2+ . . + .
case for each Mn“~" ions adsorbed is released one H™ ion.

As the medium pH increases, the formation of hydrolysis complex (Mn(OH)")
increase and the Mn species adsorbed are mainly in a complex form. In this case for each
Mn** ion adsorbed two H' ions are released. Figure 5.9 shows that for a pH higher than 6.0
the pH variation in final pH is greater and the Mn®" and Mn(OH)" concentrations adsorbed
will be approaching, thus [EMnOMn'] and [EMnOMnOH] become approximately equal.
This is clear while results showed a pH variation during adsorption; higher for initial pH

values>6.0 (Figure 5.9), where the concentration of Mn(OH)" is higher (Figure 5.10).
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Figure 5.10: Chemical diagram species for manganese aqueous solution. C, = 1.82 mM
Mn2+

5.3.4. Adsorption kinetics

Four adsorption models were applied to interpret the experimental data and results

are shown in Figure 5.11 and Table 5.3. Table 5.3 indicates that Mn®" ions adsorption on

the MOCZ does not follow a pseudo-first-order reaction. The g, calculated values,
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Table 5.3: Kinetic constants of Mn”" ions adsorption onto MOCZ

Pseudo-first-order model

Pseudo-second-order model

Intra-particle

diffusion model

Liquid film

diffusion model

qge (exp.? P
(meq g) (o 2 . - B
{q (min e (the(_)lr.) R? ( meq’l e (the(_)lr.) R? {(dlf (rnle/:zq g R? kd,'r Qneq g R2
) (meq g ) -1 (meq g ) min min")
min")
MOCZ 1.095 0.03 0.436 0.808 |0.384 1.081 0.999 | 0.066 0.637 | 1.09x10 0.808
Na-Zeolite 0.477 0.026 0.188 0.892 |0.823 0.483 0.999 | 0.030 0.674 | 9.46x10™ 0.892
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obtained from of pseudo-first-order kinetic model, were not quite satisfactory and values

are also fairly low when compared with the g, experimental values.

The correlation coefficients for the pseudo-second-order kinetic model were higher

than 0.99 for MOCZ and the theoretical g, values agreed perfectly well with the

experimental g, values data. This model is based on the assumption that the rate limiting
stage can be a chemical adsorption involving valence forces through sharing or exchange
of electrons between adsorbent and adsorbate. This appears to provide the best correlation

of the obtained data (Taty-Costodes et al., 2003).

04
l 7/( m MOCZ
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Figure 5.11: Manganese ions adsorption kinetics on MOCZ. Cyocz = 2.5 g L™'; C, = 3.64
meq Mn*" L'; T =20 °C; pH = 6.0. Experimental error: £ 0.06 meq Mn*" g™

The kinetic data for the Mn*" adsorption by MOCZ were compared with the kinetic
data for adsorption by Na-zeolite, published in previous paper (Taffarel and Rubio, 2009).
The kinetic data for the Mn®" adsorption process, illustrated in Figure 5.11, shows that
adsorption rate for MOCZ is clearly higher than that of the Na-zeolite. Best results appear
to be due to coated oxide deposited on zeolite surface that changes substantially the
chemical composition. These results are important from a practical viewpoint, in
continuous process operation, because lower residence times are required for small

footprint installations.

5.3.5. Adsorption isotherms

The equilibrium data, commonly known as adsorption isotherms are basic
parameters for the design of adsorption systems (Perry and Green, 1999) and these data

provide information on the adsorbent capacity or the amount required to remove a
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pollutant mass under the system conditions. The Langmuir and Freundlich models’
equations are commonly used to describe the adsorption isotherms at constant temperature
for application in the water and wastewater model treatment design. Figure 5.12 shows the

Mn*" adsorption isotherms onto natural zeolite and onto MOCZ.

The values of the constants in the models and correlation coefficients obtained are
summarized in Table 5.4 and the data calculated by theoretical models (solid lines) are
shown in Figure 5.12. High correlation coefficients (> 0.99) were found, showing that
equilibrium data fit well both two adsorption models studied. The applicability of two
isotherms models for Mn”" ions adsorption on MOCZ implies both monolayer adsorption

and existence of a heterogeneous surface at the MOCZ surface.

The Freundlich constant, K, (adsorption capacity) value was 7.83 x 10 meq Mn*"
g! (mg L' Mn*")"™ and the n values at equilibrium are greater than 1, reflecting a
favorable adsorption. The results indicate that the MOCZ has a strong adsorption capacity
for Mn”" ions in solution. The coating manganese oxide process increase the adsorption
capacity (1.12 meq Mn®" g") of the Chilean Zeolite if compared with NaCl and NaOH
activation (0.77 and 0.76 meq Mn”" g, respectively), published in previous paper.
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Figure 5.12: Manganese ion adsorption isotherms onto natural zeolite and MOCZ. Cyocz
=25¢g L'l; T =20°C; teont = 120 min; pH = 6.0 £ 0.2; Experimental error: + 0.07 meq Mn?*
g

The experimental data were compared with theoretical equilibrium data obtained
from the models studied (Figure 5.12). The plots confirm that the data of equilibrium fit
well the Langmuir model. The Langmuir parameters equation, ¢.. represents the

monolayer saturation at equilibrium and K, indicates the binding affinity for Mn*" ions.
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The high K value indicates a high affinity. The g and K values were 1.12 meq Mn*" g
and 1.868 L meq” Mn”", respectively.

Table 5.4: Adsorption isotherm parameters for the Mn®" onto MOCZ

Langmuir model Freundlich model
: ; K (L )
Modification Gna +(me1q me(q'l R’ Rp Kr (mec% an;i g/l . .
Mn™ g) Mn’") (Lmeq” Mn"")™™)
Natural 3
. 0.259 2.061 0.999 [ 0.024 | 1.0x 10 1.078 | 0.843
zeolite
MOCZ 1.123 1.868 0.997 | 0.024 | 7.83 x 107 1.893 | 0.994

One plausible explanation for this higher affinity of MnO, particles for the Mn*"
ion is that a specific equilibrium is established between the surface of the MnO, and the
Mn®" ions in solution, according to the reaction scheme (Gabano et al., 1965; Posselt et al.,
1968). More important is that Mn>" ions are determining ions adsorbing at the MnO,

surface (superficial plane).
Mn** + MnO, +2H,0 <> 2MnOOH + 2H" (18)

The essential characteristics of Langmuir isotherm can be described by a

dimensionless constant called equilibrium parameter, R;, which is usually defined by:

R=-——1t (19)
(1+K.C)

where C, is the highest initial Mn®" concentration (mg L™") and K is the Langmuir

constant that indicates the nature of adsorption. The value of R; indicates the type of the

adsorption isotherm to be either unfavorable (R, > 1), linear (R, = 1), favorable (0 < R, <

1) or irreversible (R, = 0).

The R, values reported in Table 4, show that the behavior of Mn>" adsorption
MOCZ was favorable (0 <R, <1).

5.4. Conclusions

The MOCZ (manganese oxide coated zeolite) had low crystallinity degree, and the
oxide coated on zeolite surface is presented mainly as vernadite (3MnO;) and particles

presented a ZPC at pH 3.8. The coating is composed of attached small particles on the
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zeolites surfaces. The XPS spectra indicated that the valence states of the substituted
manganese ions had a highly mixed state of Mn’" and Mn*". Results showed that the
amount of Mn”" adsorbed increases with pH and that the adsorption kinetics study of the
Mn®" followed a pseudo-second-order model. This indicates that the adsorption may be
controlled by chemical adsorption. More, both the Langmuir and Freundlich models fit
well equilibrium data implying the existence of a monolayer adsorption and a
heterogeneous surface existence in MOCZ, showing a strong adsorption capacity for Mn*>"
ions reaching a maximum capacity of 1.12 meq Mn®" g"'. Mn®" ions uptake is the result as
a combination of several interfacial reactions namely, ion exchange, chemisorption and
adsorption as potential determining ions. Results found showed that the modified zeolite

shows a good potential as adsorbent for Mn®" jons.
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Abstract

This paper describes studies of surface modification of a natural Chilean zeolite
with cetyl trimethylammonium bromide (CTAB), to investigate the adsorption efficiency
for the removal from aqueous solution of an anionic surfactant, sodium dodecyl benzene
sulfonate (SDBS), at bench scale. Modification of the zeolite with CTAB (named ZMS)
was based on the external cation exchange capacity (ECEC) of 0.11 meq g'. The medium
pH influences the SDBS ions adsorption rate onto ZMS and the adsorption followed the
pseudo-second-order kinetic model. Equilibrium data showed excellent correlation with the
Langmuir isotherm model. The adsorption capacities depended on maximum uptakes
followed the CTAB concentration or coverage ranging from 40 to 660% of the ECEC. The
maximum adsorption capacity of 30.7 mg SDBS g was obtained at 660% of ECEC value.
These data contribute for the understanding of mechanisms involved in zeolite
modification and provide same practical clues to improve the adsorption efficiency (uptake
capacity) of anionic surfactants. Results were discussed in terms of interfacial and solution

chemistry phenomena.

Keywords: Zeolite; Zeolite modification; Adsorption; Sodium dodecyl benzene

sulfonate; Water treatment.
6.1. Introduction

The anionic surfactants, among which are the alkylbenzene sulfonates, major

constituents of synthetic detergents, are widely used in various industrial processes, such as
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in paper industries, electroplating, cosmetics, food processing, laundry, vehicles washing.
Also, this reagent is employed in flotation applications (as collectors). In this process, these
reagents have a high specificity for a given mineral surface and are utilized in relatively
low dosages. The non-reacted concentrations end up in the plant liquid effluents and their
treatment is usually difficult, expensive and become a challenge in wastewater treatment.
Worse, some of these organic compounds are largely employed in washing operation
(domestic and industrial), contaminating the domestic effluents and, and affecting the
municipal sewers and sewage treatment plants. Because of these extensive applications, a
considerable amount of those surfactants is released into the environment, as wastewater,
causing pollution problems. These surfactants and especially the products of their
degradation (sulfophenyl carboxylate) may remain for long periods of time (Eichhorn et
al., 2002) and may be responsible for foams in rivers and surface waters, thereby reducing
the oxygen penetration in water and causing environmental risks for aquatic organisms
(Eichhorn et al., 2002). After entering into soils, surfactants may adsorb onto soils
affecting their physico-chemical and biological properties, namely: stability of soil
aggregates (Piccolo and Mbagwu, 1989), hydraulic conductivity of soils (Allred and
Brown, 1994), and soil water retention (Karagunduz et al., 2001). Thus, many
environmental and public health regulators authorities have fixed stringent limits for
anionic surfactants as standard of about 0.5 mg L™ for drinking water and recreation up to

1.0 mg L™ for other purposes (Rao, 1995).

Conventional methods for surfactant removal from the water environment involve
chemical and electrochemical oxidation (Lin et al., 1999; Lissens et al., 2003), membranes
technology (Kowalska et al., 2004), chemical precipitation (Shiau et al., 1994),
photocatalytic degradation (Zhang et al., 2003), biological methods (Jerabkova et al.,
1999), and adsorption (Purakayastha et al., 2002; Gupta et al., 2003; Adak et al., 2005).
Summaries of reported data on the surfactant adsorption by different adsorbents are
presented in Table 6.1. Adsorption of these organic compounds is far higher with synthetic
resins which readily exchange like in other systems. Activated carbon and others natural

adsorbents present different affinities which may depend, among others, on surface area.

Natural zeolites are microporous mineral formed from hydrated crystalline
aluminosilicates, with three-dimensional structures, consisting of the tetrahedral SiO4 and
AlOy. The partial substitution of Si*" by AI’* results in an excess of negative charge is

compensated by exchangeable cations (Na', K, Ca®" or Mg”"). The cation-exchange
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properties of natural zeolites can be exploited to modify their surface chemistries such that
other classes of compounds (anionics and non-polar organics) may also be adsorbed,
resulting in an interesting property for environmental remediation. The ion exchange with
cationic surfactants has been used to modify the surface properties of natural zeolites.
Generally these surfactants are formed by long alkyl chains with a quaternary ammonium

group at one end of the chain (Smith and Galan, 1995).

Table 6.1: Surfactant adsorption capacities by different adsorbents.

Surfactant Adsorbent Omax (mg g'l) Reference
Styrene-divinyl-benzene 864
Sodium dodecvl polymer resin
odium dodecy Yang 2006
benzenesulfonate Acryhc ester polymer 502
resin
Sodium dodecyl sulfate | Granite sand 1.3 Khan 2006
Wu and Pendlet
Dodecanoic acid Activated Carbon 272 1 and FERicton,
2001
Sodium dodecyl sulfate | Tire rubber granule 4.2 Purakayastha, 2005
Sodium dodecyl
oFim Foceey Alumina 19.8 Fu, 1996
benzenesulfonate
Montmorillonite 48.3
Ilite 90.1
Sodium dodecyl Muscovite 24.8 Sanchez-Martin,
sulphate Kaolinite 87 2008
Sepiolite 66.2
Palygorskite 44.2

The adsorption of a cationic surfactant onto the negatively charged surface of a
natural zeolite seems to governed mainly by cationic exchange and hydrophobic
interactions (Xu and Boyd, 1995). At a low surfactant concentration, the surfactant cations
are exchanged with the exchangeable cations of the natural zeolite until a monolayer of
surfactant cations is formed at the external surface. At higher concentrations hemimicelles
or micelles, a bilayer (or more) of surfactant molecules (admicelle) are attached to the
external surface, where the outer layer of surfactant molecules are bound by hydrophobic

interactions. The external surface charge of the zeolite is changed from negative into
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positive and now might displays anion exchange capacity (Haggerty and Bowman, 1994;

Li and Bowman, 1997).

The aim of this work was to modify a natural zeolite with a cationic surfactant
(CTAB) to study the removal (and mechanisms involved) of an anionic surfactant (SDBS)
from aqueous solution by adsorption, at bench scale. Main parameters were the pH
solution, concentration of the modifier (CTAB), adsorption kinetics and isotherms. This
work is part of a series addressed to modify natural zeolites to enhance their adsorption

capacities for different kinds of pollutants applications.
6.2. Material and methods

6.2.1. Materials and reagents

The zeolite used in the preparation of ZMS was a Chilean natural zeolite from the
Minera Forms® (Chile) with a grain size of about 3 mm. The zeolite sample was prepared
and sieved with particle diameters smaller than 149 (100 Mesh Tyler™). The mineral
content of this zeolite based on XRD analysis was 36% of clinoptilolite, 33% of mordenite,
26% of quartz and 5% of montmorillonite (Taffarel and Rubio, 2009). The zeolite had an
internal cation exchange capacity (ICEC) of 1.2 meq g and an external cation exchange
capacity (ECEC) of 0.1 meq g, as determined using a method modified from that of Ming
and Dixon (1987).

Anionic surfactant, sodium dodecyl benzene sulfonate (SDBS) used in adsorption
studies was the MARANIL P46, with the specification of technical purity (an active
ingredient content of 47 %), obtained from Cognis - Brazil. Cationic surfactant (CTAB)
used in the ZMS modification was CETREMIDE (analytical purity of 98%), from Vetec
Chemistry. The surfactants (Table 6.2) were used as received without further purification.

For the adsorption tests was prepared stock solution (1000 mg L) of SDBS.

Hexane (analytical purity of 98.5%) obtained from Synth®, was used in
hydrophobicity tests. Solutions of 1M sodium acetate (analytical purity) purchased from
Dynamics, tetrabutylammnium bromide 0.5 M (analytical purity of 99%) obtained from
Acros Organics and ammonium acetate 1M (active content of 97%) from Synth® were
used in determining the cation exchange capacity (CTCs). Solutions of NaOH and HNO;
were used to adjust the pH. Solutions of 1M sodium chloride (NaCl - Synth®) were used in

obtaining the Na-zeolite. All solutions were prepared using deionized water.
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Table 6.2: Chemical properties of surfactants used in this study.

Surfactant Formula and structure MW (g mol ™)
CH;(CH,),sN(CH,),Br Br CH
CTAB (cetyl H C/WM/\/\NZ/ ’
3
trimethylammonium e cH, 364.46
3
bromide)

CH,(CH,),,C,H,SO;Na

SDBS (sodium HBCW\/\/\/\Q\ O Na'
dodecyl benzene / 348.48
o

sulfonate)

6.2.2. Preparation of ZMS

The ZMS was prepared as follows: Prior to the treatment with CTAB, the zeolite
was converted to its Na form by suspending 30 g of zeolite in 500 ml of a 1M NaCl
solution for a period of 24 hours. The zeolite suspension was filtered and washed with
deionized water. The resulting Na-zeolite was dried in oven at 100°C for 24 hours before

use.

Cetyl trimethylammonium bromide (CTAB) was employed for modifying the
surface of zeolite. Five grams of Na-zeolite and varying amounts of CTAB (CTAB loading
levels ranging from 0, 40, 80, 100, 120, 165, 330, 495 to 660% of ECEC of zeolite, which
corresponds to 0.045, 0.09, 0.11, 0.136, 0.182, 0363, 0.545 and 0.726 meq CTAB g'1
zeolite, respectively) were put into 100 mL bottles and agitated in an orbital shaker
(Marconi™) for 24 hours. The ZMS suspension was filtered and washed three times with
100 mL of deionized water. The wet ZMS was dried in oven at 60°C for 24 hours and then

used in further anionic surfactant adsorption experiments.

6.2.3. Zeolite characterization

External surfaces of the zeolite and ZMS were characterized using a scanning
electron microscope (SEM), Jeol JSM-6060 model. Fourier transform infrared spectra
(FTIR) were acquired from a Varian 640 - Infrared Spectrometer equipped with Attenuated
Total Reflection (ATR) accessory. The spectra were collected for each measurement over
the spectral range of 400-4000 cm ™' with a resolution of 2 cm'. The ZMS samples (100
and 660% of ECEC) before and after SDBS adsorption were also analyzed by X-ray
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photoelectron spectroscopy (XPS) equipment (Omicron, UHV station with SPHERA

analyzer).

The CEC and ECEC values of natural zeolite were determined by a modified
method of Ming and Dixon (1987). After the complete Na-saturation of exchangeable sites
with a buffered sodium acetate solution (1M), the external exchangeable cations (Na")
were displaced by contact with tert-butyl ammonium bromide solution (0.5 M). The
internal exchangeable cations (Na') were removed by contact with ammonium acetate
solution (1M). The Na" cations exchanged were analyzed by flame photometry (Digimed,
Model DM-62). The sum of the cations equivalent Na" released by washing with tert-butyl
ammonium bromide represents the ECEC and the ones released by washing with

ammonium acetate represent the internal CEC.

Hydrophobicity of ZMS at different coverages was determined by a liquid-liquid
partition (water/hexane) and measured the mass distribution in the two phases (Ribeiro et
al., 2000). Here, a sample of 1 g was placed in a separation funnel with 100 mL of water
under sufficient stirring to keep the suspension stable. Then, 100 mL of hexane was added
and stirred for another 3 min. The resultant mixture was then let to stand for 5 min, the
time required for separation of the phases. The quantity of material transferred to the
organic phase was determined by filtration followed by drying and weighing. The results
are expressed in terms of the mass ratio of material transferred to the organic phase or
remained at the interface. This value is an estimation of the degree of hydrophobicity of the

ZMS.

Zeta potential measurements of ZMS as a function of medium pH were determined
in Zeta PlusTM equipament (Brookhaven Instruments). Suspensions (0.01% v/v) of ZMS,
previously sieved below 37 pm (400 Mesh TylerTM), in a 10” mol L™ solution of KNOj;
(for constant ionic force) were used and the medium pH was controlled with the addition
of HNO; (pH < 7) and KOH (pH > 7), separately. Results correspond to averaged values of

duplicate tests.

6.2.4. Surfactant analysis

The SDBS concentration was determined by measuring UV absorbance at 223 nm
wavelength using UV-Vis spectrophotometer (GenesysTM - Model 10UV) (Paria et al.,
2005). Quartz glass cells (Hellma) of 10mm path length were used. The critical micellar

concentration (CMC) of anionic surfactant was determined by measuring the surface
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tension using the ring methods in a dynamic surface tensiometer (Model DST9005 -

NIMA).

6.2.5. Adsorption experiments

Batch ion-exchange experiments were carried out in glass flasks (0.1 L) using the
same shaker at 25 °C, at a constant agitation of 50 rpm. In the kinetic studies, suspensions
(0.25 g of ZMS and 0.1 L of a 100 mg SDBS L' solution) were stirred for different periods
of time (5, 10, 30, 60, 90, 120 and 150 min) at an initial pH of 6. Supernatant aliquots were
collected and filtered through an 8 pum filter before chemical analysis. The kinetics of
SDBS adsorption was measured applying the pseudo-first-order kinetic model and the
pseudo-second-order kinetic model (Taffarel and Rubio, 2009).

The adsorption studies of SDBS onto ZMS were conducted using the same
procedure during 180 min (sufficient for attaining chemical equilibrium) and varying the
feed solution concentrations (10, 25, 50, 75, 100, 150, 200 and 300 mg SDBS L'l). The
determination of the adsorption capacity at various equilibrium concentrations (Cr— time
contact long enough) was performed by obtaining the experimental adsorption isotherm,

commonly described by Langmuir and/or Freundlich models (Taffarel and Rubio, 2009).

The effect of medium pH in SDBS adsorption onto ZMS was studied adjusting
initial pH values (4, 5, 6, 7, 8, 9, 10 and 11) before agitation in the shaker. All results were

averaged values of duplicate tests.

The SDBS uptake (g), expressed as SDBS removal per unit mass of ZMS (mg
SDBS g"), was calculated according to Equation (1), where C, is the initial SDBS
concentration (mg SDBS LY, Cr1s the final concentration (mg SDBS L"), ¥ is the batch
volume (L) and m is the ZMS mass (g).

i .4 m

m
6.3. Results and discussion

6.3.1. Characterization

Figure 6.1 shows the micrographs of Na-zeolite (a) and ZMS modified with 660%
of ECEC (b) revealing some features of its irregular surface morphology and some particle
aggregation (Figure 6.1a). The image also shows that the zeolitic material occurs mostly in

the form of crystals, fading when the surface is covered with an organic layer (Figure
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6.1b). Furthermore, the dark spots in Figure 6.1a, representing open cavities and pores are
virtually covered by organic layer (see Figure 6.1b). This probably is due to the surfactant

adsorbed on the external surface of the zeolite crystals.

(b)
Figure 6.1: Scanning electron micrography of Na-zeolite (a) and ZMS modified with

36.33 mmol L™ (660% of ECEC).

The cation exchange capacity (CEC) and external cation exchange capacity (ECEC)

were 1.28 and 0.11 meq g respectively.

Table 6.3 summarises results of hydrophobicity of Na-zeolite (0% of ECEC) and
ZMS. As can be seen, the modified zeolite, with 100% of ECEC, showed the highest
degree, concentration which coincides with the formation of a CTAB monolayer at the
external surface of Na-zeolites.

Table 6.3: Hydrophobicity percentage of various ZMS according to CTAB concentration
levels related to the ECEC of zeolite.

Modification | Hydrophobicity (% weight)

0% 17

40% 69

80% 98
100% 99
120% 99
165% 95
330% 92
495% 90
660% 90
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The FTIR spectra of natural zeolite, ZMS and pure CTAB are shown in Figure 6.2.
For the natural zeolite, the major bands of the aluminosilicate appeared in the range of
500-1300 cm '. These bands are associated with Si-O-Si and Si—-O-Al bending and
stretching. As these vibrations are within the crystal structure, the adsorbed CTAB did not
affect the linkage of Si—O and Al-O bonds. Thus, the band position remained the same
even at the highest surfactant loading level (Figure 6.3). There are two others groups of
bands, which appear in the natural zeolite: 1630—1640, 3000-3700 cm™. In the first group,
the absorption band are related to the v, (H-O—H) bending vibration of water molecules
adsorbed on the natural zeolite (1635 cm ™). In the second group, the broad band is related
to the overlapping asymmetric (vs3) and symmetric (v;) (H-O—-H) due to OH stretching
vibration of the structural OH groups at (3610 and 3387 cm™"), respectively.

CTAB

Natural Zeolite

Transmittance (%)

4000 3500 3000 2500 2000 1500 1000 500

Wavenumber (cm”)

Figure 6.2: FTIR spectra of the CTAB, natural zeolite and ZMS.

The vibration bands of the surfactant can be grouped into two categories: those
associated with methylene tails and those with alkylammonium head groups. The peak
around 3015cm” was assigned to the symmetric stretching mode vs of the
trimethylammonium headgroup CH3;—N of CTAB. In the FTIR spectrum of the crystalline
CTAB the most intense absorption bands at around 2915 and 2850 cm™" arise from the CH,
asymmetric (v, CHy) and symmetric (vs CH,) stretching vibration modes of methylene
groups, respectively. The bands around 2946 and 2871 cm™ are due to the asymmetric and
symmetric stretching modes of terminal CH3s—R group, respectively. The FTIR absorption
bands at 1461-1476 and 720 cm™, corresponding to the methylene scissoring mode and

methylene rocking mode.
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For the ZMS FTIR, the vas, vs of CH; and methylene modes are clearly visible,
revealing the adsorbed CTAB onto zeolite surface. A shift from low frequencies
characteristic of highly ordered, all-trans conformations, to higher frequencies and
increased widths are accompanied by an increase in the number of gauche conformers (the
“disorder” of the chain) (Weers and Scheuing, 1990). At a CTAB adsorption of 40% of
ECEC, these bands were located at 2927 and 2853cm’™, reflecting a large number of

gauche conformers adsorbed onto zeolite (Figure 6.3).

600%

Natural Zeolite

Transmittance (%)

4000 3500 3000 2500 2000 1500 1000 500

Wavenumber (cm’l)

Figure 6.3: FTIR spectra of the natural zeolite after adsorption of CTAB at different
concentrations.

At 80% of ECEC, these bands shifted to 2924 and 28510m’1, revealing a decrease
in the number of gauche conformers in the zeolite. As the CTAB adsorbed reached to
120% of ECEC, the v,s, CH, band shifted to 2922 cm™', while the v,, CH, band remained at
2851 cm™. Further increases in CTAB loading beyond 165% of ECEC resulted in minor
shift of the Vs, CH, to 2920 cm™, slightly larger than that of the pure CTAB (2915 cm™),
while the v, CH, band remained at 2850cm’! the same to 2850 cm™ for the CTAB. The
location of these bands revealed that an all-trans arrangement of adsorbed CTAB could be

achieved at the CTAB loading approximately equal to twice of the ECEC of the minerals.

Similar behaviours were found in other systems; band positions were located at
2920 and 2851 cm™ for kaolinite modified by HDTMA to a bilayer surfactant surface
coverage (Li and Gallus, 2005). And, at 2917 and 2849 cm™ for montmorillonite modified
by HDTMA to 200% CEC (He et al., 2004), and at 2921 ad 2851 cm’ for Al-
montmorillonite modified by CTAB to 300% CEC (Xue et al., 2007).
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The results of zeta potential of Na-zeolite (0% of ECEC) and ZMS are shown in
Figure 6.4. The Na-zeolite displays negative charge in all pH range (2 - 10). The surface
modification of Na-zeolite with increasing of CTAB loadings result in the change of
particles zeta potential from negative to positive charge reflecting, probably, the transition

between monolayer and bilayer coverage on the ZMS (Figure 6.5) (Li and Bowman, 1998).

50

3 ——0% —0—40% —D—80%
40 | —%—100% —V—120% —O—165%

L o ——=330% —>—495% —O0—660%
30 B ¢

] LN\\QN
NN S
0l M

40 I 1 R 1 R 1 R 1 R 1

Zeta Potential () (mV)

Figure 6.4: Zeta potential of Na-zeolite and ZMS as a function of pH (Czys = 0.22 g L™
and 10” mol L™ solution of KNO3). Experimental error: = 2mV.

The zeolites modified with CTAB at concentrations below the ECEC have negative
charge probably due to the formation of a sub-monolayer on the number of exchangeable
active sites on the external zeolite surface (Figure 6.5a). The surface progressively loses its
negative charge with increasing adsorbed CTAB while becomes more hydrophobic toward
the zero point charge (ZPC). The modified zeolite with 0.11 meq g of CTAB (100% of
ECEC) showed ZPC at pH close to 4.0. The ZPC which the CTAB loading level was in
agreement with the zeolite’s ECEC (0.11 meq g') may correspond to a complete
monolayer surface coverage by CTAB and is a good indicator for a surface exhibiting
maximum hydrophobicity (Li and Bowman, 1998) (Figure 6.5b). Visual observations
showed rapid flocculation of ZMS suspensions when the adsorbed CTAB reaches the
100% of the ECEC. Above the ZPC, a second layer or an incomplete second layer of
CTAB molecules reverses the surface charge and the surface becomes hydrophilic again
(Figure 6.5¢ and d). This reversal in surface charge appears to be responsible for the anions
adsorption by ZMS (Haggerty and Bowman, 1994; Li et al., 1998; Li and Bowman, 2001).
Upon bilayer adsorption of CTAB the surface again becomes hydrophilic and the colloidal

particles re-disperse.
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Figure 6.5: Schematic diagram of CTAB configurations on the zeolite surface. (a) CTAB
loading below 100% of ECEC, (b) CTAB loading at 100% of ECEC, (c) CTAB loading
above 100% of ECEC and (d) CTAB in a bilayer.

XPS analyses were performed on samples of ZMS (100 and 660% of ECEC) after
adsorption of SDBS ions. The presence of sulfur to investigate the monolayer or bilayer
formation was evaluated. The XPS analyses of ZMS (660% of ECEC) after SDBS
adsorption do not reveal the sulphur presence on ZMS surface. This probably occurred due
to the formation of a bilayer following an interaction between the SDBS sulphonate groups
and the amino groups on ZMS surface, reducing the signal for the sulphur. Conversely, the
adsorption onto ZMS (100% of ECEC) occurs mainly through the hydrophobic
interactions between carbon chains of CTAB monolayer and SDBS. In this case, the SDBS
sulphonate group is on the outer side of adsorbed layer facilitating the sulphur

identification. Figure 6.6 shows the XPS analysis to the ZMS (100% of CECE).

The S 2p spectrum region shows that sulphur was present in a low concentrations,

which is due to the lower ratio of sulphur atoms in SDBS molecules. Further detailed
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analysis of the sulphur chemistry was conducted using spectra with a higher signal-to-noise

ratio. The S 2p region consists of a peak at binding energy of 168.8 eV (S 2pl1/2),
characteristic of the sulphonic group (Moulder et al., 1992).
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Figure 6.6: Sulphur XPS detailed spectra of ZMS surface (100% of ECEC) after SDBS
adsorption.

Figure 6.7 shows the surface tension (liquid/air) data of solutions at different SDBS
concentrations. As can be seen in Figure 6.7 the critic micelle concentration (CMC) of the
SDBS is reached at approximately 300 mg L'(CMC is the concentration above which
micellar formation begins). The ions of the surfactant can form organized aggregates,
hemimicelles or micelles, in which the lipophilic hydrocarbon chains are oriented toward
the interior of the so-called micelles. Above the CMC, the addition of more surfactant
increases the number of micelles, but does not increase the surfactant concentration in

monomers form available for adsorption.
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Figure 6.7: Surface tension (liquid/air) values as a function of SDBS concentration.
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6.3.2. Effect of initial pH
The interaction between of SDBS and ZMS can be affected by the pH of the

aqueous medium in two ways:

(a) The charge of the sulphonate groups of the SDBS, and its net charge depend on
the solution pH.

(b) The surface of ZMS is also pH-dependent (Figure 6.4), the overall charge may

vary with solution pH and the degree of neutralization of the amine groups.

The effect of pH on the SDBS anions (RSO’") uptake by ZMS is shown in Figure
6.8. The SDBS anions adsorption by ZMS increases with the increase of medium pH. The
observed decrease in the uptake at low pH values for both ZMS may be attributed to the
protonation of SDBS sulphonate groups leading to a lower concentration of anionic SDBS
species interacting with the ZMS's active sites. The increase in SDBS removal with the
increases in pH may be due to the presence of cetyl trimethyl ammonium bromide (strong

basic nature).
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Figure 6.8: Effect of pH on the SDBS adsorption onto ZMS. Czys = 2.5 g L™; C, =~ 90 mg
L'l; T =20 °C; teont = 180 min. Experimental error: + 2 mg g'l.

For the ZMS (100% ECEC), the hydrophobic interactions between SDBS and
CTAB chains appears to be the most important mechanism involved in anionic surfactants

adsorption and in this case the pH does not play any role on adsorption process.

6.3.3. Adsorption kinetics

Figure 6.9 shows the experimental data of SDBS adsorption onto Na-zeolite (0% of
ECEC) and ZMS (40, 80, 100, 120, 330, 495 and 660% of ECEC). The models parameters
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used to evaluate the experimental data are summarized in Figure 6.9 and Table 6.4. A
comparison between the correlation coefficients results, shown in Table 6.4, indicates that
the SDBS molecules adsorption on the ZMS does not follow a pseudo first-order reaction.
The g., calculate values, obtained from of pseudo-first-order kinetic model, were not quite
satisfactory and values are also fairly low when compared with the g., experimental

values.

The correlation coefficients for the pseudo second-order kinetic model were higher
than 0.99 for all the modified zeolites and the theoretical g., values agree very well with

the experimental data.

Short time periods to achieve the reaction equilibrium reflect the physical
adsorption, whereas long periods indicate chemical adsorption or difficulty of accessing
the active sites of the adsorbent surface. The SDBS adsorption data onto ZMS, shown in
Figure 6.9, show that the required time to reach equilibrium is 30 min approximately. This
relatively short time indicates that the adsorption is governed by physical interactions.
These results are important from a practical viewpoint in continuous process operation,

because lower residence times are required for small footprint installations.

40
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Figure 6.9: SDBS adsorption kinetics on ZMS. Czus =2.5 gL', Co~ 80 mgL™"; T =
20°C; pH 6.0. Experimental error: + 2 mg g™

As SDBS have negative sulphonate groups (negative charge), they are repelled by
the negatively charged zeolite surface. Moreover, due to strong interaction between the
zeolite and water, which excludes organic solutes of zeolite, the adsorption by the natural
zeolite is negligible (Chiou et al., 1983). Thus, the anionic surfactants are hardly adsorbed
onto Na-zeolite (0% of ECEC) (Figure 6.9). So, the increase in adsorption capacity is due
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to the surface modification with CTAB which induce higher interaction between CTAB

molecules at zeolite surface with the anionic surfactant (SDBS).

Table 6.4: Adsorption of SDBS onto ZMS. Effect of modification on kinetic models.

Pseudo-first-order model Pseudo-second-order model
Modification (qnel( ;;pl)) 1'<1_1 (thqeec()]r,) R’ K (g r_?g-l Geq (the_Olr.) R
(min™) 0 min") (mgg™)
(mgg™)

0% 1.72 0.017 1.552 | 0.972 0.032 1.870 0.977
40% 7.82 0.013 4.920 | 0.746 0.018 7.390 0.968
80% 16.0 0.015 10.370 | 0.851 0.010 15.530 0.988
100% 18.49 0.023 9.006 | 0.873 0.013 18.85 0.998
120% 17.95 0.024 6.810 | 0.765 0.018 18.190 0.998
165% 22.0 0.028 11.000 | 0.927 0.013 22.110 0.997
330% 25.66 0.015 8.638 | 0.646 0.028 25.600 0.999
495% 27.71 0.026 7.799 | 0.712 0.020 28.009 0.999
660% 28.28 0.031 9.692 | 0.896 0.021 28.355 0.999

When a complete formation of an organic monolayer by CTAB (100% of ECEC)
occurs, the adsorption via electrostatic interaction will not be the predominant mechanism.
In this case, the hydrophobic interactions will be the most important mechanism involved
in anionic surfactants adsorption. When the zeolite is modified with CTAB concentrations
above 100% of ECEC, the surfaces acquires positive charge by adsorption of CTAB
cationic molecules and consequently becomes receptive to the negatively charged
molecules of SDBS. In this case, the electrostatic interactions will predominate over the
hydrophobic interactions. The residual amount of SDBS after the adsorption using the
modified natural zeolite (660% of ECEC) was approximately 9.3 mg L™ (removal of 88%).

6.3.4. Adsorption isotherms

In general, adsorption isotherms are of L type (initial concave curvature) following
Giles and Smith classification (1974), indicating a high affinity between the adsorbent and
adsorbate. Yet, since the ZMS active sites become saturated, the adsorption of new SDBS
molecules occur with great difficulty. The values of the constants in the models and the
correlation coefficients obtained are summarized in Table 6.5. The applicability of

Langmuir isotherm suggests a monolayer coating of SDBS molecules onto ZMS surface.
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Figure 6.10: SDBS adsorption isotherms onto Na-zeolite and ZMS. Czys =2.5 g L'l, T=
20 °C; teont = 180 min; pH 9.0 £ 0.2. Experimental error: = 2 mg SDBS g'l.

Figure 6.10 shows that the SDBS adsorption capacity increases with increase of
CTAB loading onto zeolite surface. However, the maximum adsorption capacity remains
unchanged for the modification with 330, 495 and 660% of ECEC probably because for

these modifications were the formation of bilayers of CTAB onto zeolite.

Table 6.5: Adsorption isotherms parameters for the SDBS onto ZMS.

Langmuir model Freundlich model
Modification
Grax(mgg") | K@Lmg") | R | Ke(mgg'Cmgh™ | n | K

0% 2.56 0.010 0.706 0.033 1.249 | 0.808
40% 8.82 0.024 0.963 1.143 2.873 | 0.955
80% 15.10 0.092 0.996 3.227 3.256 | 0.905
100% 22.75 0.164 0.9981 4.752 2.924 | 0.870
120% 18.92 0.125 0.996 4.230 3.224 | 0.824
165% 24.77 0.177 0.995 5914 3.257 | 0.626
330% 29.15 0.190 0.998 6.432 3.014 | 0.806
495% 30.19 0.134 0.996 6.623 3.131 | 0.653
660% 30.70 0.111 0.993 5.670 2.771 | 0.621

6.3.5. Mechanisms of SDBS adsorption by ZMS

Main mechanisms reported in the adsorption of organics compounds onto mineral
surfaces are: ligand exchange, anion/cation exchange, cation exchange, hydrogen bonding,

van der Waals interactions and hydrophobic effects (Gu et al., 1994; Arnarson and Keil,
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2000). However, there are no studies on adsorption of SDBS onto organic modified (like

ZMS) in the literature.

The surface property of ZMS plays a key role in SDBS adsorption efficiency which
depends upon the way zeolite is modified with CTAB. Adsorption by zeolite is negligible
presumably because of the strong dipole interaction between zeolite and water, which
excludes organic solutes from this portion of the zeolite (Chiou et al., 1983). Thus, SDBS
is not amenable for adsorption at the natural zeolite, when the CTAB loading level is 0%
(Figure 6.8). After zeolite was modified with CTAB hydrophobic organic monolayer
surface coverage by CTAB would induce more contact and interaction with soluble SDBS,
and then enhance the adsorption of SDBS by van der Waals interactions. Considering the
variability and numerous functional groups of SDBS molecules and the properties of ZMS
surface, it is proposed that multiple mechanisms are involved in the adsorption of SDBS by
ZMS. A complete organic monolayer surface coverage by CTAB with 100% of ECEC
(monolayer coverage — 99% of hydrophobicity) means that electrostatic interaction, ligand
exchange and cation bridging could not be the predominant mechanism. Hydrophobic
interaction and hydrogen bonding are suggested to be alternative mechanisms in SDBS
adsorption by ZMS (100% of ECEC). A large number of hydrogen bonds between C or N
of CTAB and alkyl, aromatic and sulphonic groups of SDBS was additionally guarantee
the effective adsorption (Custelcean and Jackson, 2001; Stefov et al., 2003). This appear to
be due to the aromatic and sulphonate groups of SDBS and their planar shape and
delocalized m-bonds interact strongly with ammonium centers of CTAB (Sheng et al.,
1996). Hydrophobic effects involve apolar moieties of the organic matter that interact
unfavorably with water and are expelled from solution onto a surface, which relaxes the
imposed water structure around such moieties and results in a favorable gain in entropy of

the system (Tipping, 1990).

SDBS is an organic molecule with an acid character due the sulphonic groups; thus,
when dissolved in water (pH 9), it was expected that this pollutant would preferably adsorb
onto ammonium sites with basic characteristics. At pH 9, if the acid—base interactions were
the main adsorption mechanism, acid pollutant would be expected to have greater affinity
for ZMS (pHpzc > pH). In fact, when comparing the adsorption capacity, it was observed
that ZMS (165, 330, 495 and 660% of ECEC) has a better performance for SDBS than
ZMS (40, 80, 100 and 120% of ECEC). This confirmed that the acid-base interactions play

also an important role in the adsorption mechanism.
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6.4. Conclusions

The adsorption of sodium dodecyl benzene sulphonate, (SDBS), by natural zeolites
was negligible, enhancing significantly after surface modification (ZMS) with CTAB, cetyl
trimethylammonium bromide. The amount of SDBS adsorbed increases with the contact
time, reaching equilibrium in about 30 min and followed the pseudo-second-order kinetic
adsorption model. The medium pH and the percent coverage with CTAB highly influence
the SDBS ions adsorption rate and uptake capacity onto ZMS. The adsorption capacity
increases with increasing of CTAB loading used in the modification and reaching
saturation values for ZMS over 330% of ECEC (bilayer coverage). Maximum adsorption
capacity of 30.7 mg SDBS g ZMS was obtained at CTAB loading of 660% the ECEC
value and the Langmuir isotherm model was the best in fitting the experimental data.
SDBS adsorption on ZMS surfaces is believed to be due to the hydrophobic interaction
between CTAB molecules and the surfactant moieties mainly for CTAB modification with
100% of ECEC (monolayer coverage). Acid-base interactions are predominant for CTAB
modification above 330% of ECEC (bilayer coverage). Monolayer and multilayers
coverage, hydrophobic interactions and acid-base interactions play an important role in the

adsorption process.
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7. Considerag®es finais

Nos ultimos anos, o uso das zeolitas naturais vem atraindo grande interesse no
cenario tanto nacional quanto mundial. Cada vez mais, empresas tém surgido atuando na
exploragdo, processamento e aplicacdo das zedlitas. Devido as mais diversas areas de
aplicacdo, tem se observado um aumento crescente no consumo das zedlitas. Estima-se que
para este ano o consumo mundial de zedlitas alcance a marca de 5,5 milhdes de toneladas

(Wang e Peng, 2010).

Empresas como a Celta Brasil tém se dedicado a pesquisa e ao desenvolvimento
envolvendo este mineral, objetivando sua aplicagdo. Muitas aplicagdes industriais foram
desenvolvidas baseadas na gama de propriedades fisico-quimicas que a zeolita natural
proporciona (Gobbi e Filho, 2010; Gobbi ¢ Hespanhol, 2010; Gobbi et al., 2010; Maia e
Filho, 2010):

e Tratamento de 4gua e efluentes — usado como meio filtrante na remogdo de
solidos e na remocdo de ferro, manganés, amoénia, nitrogénio amoniacal e

metais pesados;

e Nutricdo animal — usado como cama com o objetivo de eliminar umidade, mau
cheiro (higieniza¢do). Usado com aditivo alimenticio na ra¢do animal e como

sequestrante de microtoxinas;

e Agricultura — usado como aditivo para fertilizantes, melhorando a retengdo de

adubo e umidade;

e Builder para sabdes em p6 — utilizado na substituicao do tripolifosfato, como

agente redutor de dureza da agua.

O uso de zedlitas naturais para aplicagdes ambientais estd ganhando novos
interesses de pesquisa, principalmente devido as suas propriedades e significativa
ocorréncia mundial. A aplicagdo das zedlitas naturais para o tratamento de agua e efluentes
tem sido realizada, mas ainda ¢ uma técnica promissora em processos de tratamento. Nas
ultimas décadas, a utilizacdo das zeodlitas naturais tem sido centrada na remog¢ao de amonio
e metais pesados, devido a sua natureza de troca idnica (Kesraoui-Ouki et al., 1994;
Hedstrom, 2001; Caputo e Pepe, 2007). Além da presenga de cations na agua, anions e

compostos organicos sao amplamente encontrados em efluentes. Nos ultimos anos, a
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zeolita natural e suas formas modificadas também tém sido relatadas para a remocgao de

anions e organicos provenientes de sistemas de dgua.

Entretanto, trabalhos em escala piloto e para verificar sua viabilidade em nivel
industrial ainda ndo estdo consolidados. A maioria dos processos de adsor¢ao ¢ realizada
em leito fixo devido ao melhor comportamento fluidodindmico (Davidson et al., 1985). No
entanto, algumas desvantagens sdo observadas como as formacdes de canais preferenciais
e de zonas inativas que resultam num menor aproveitamento do solido adsorvente devido
ao escoamento preferencial do liquido na coluna. Ainda, adsorventes finos e pulverizados
nao podem ser usados em leito fixo devido ao problema da compressao do leito, que leva a

problemas de escoamento.

Estudos realizados no LTM, utilizando o processo de adsor¢do em leito fluidizado
com adsorventes pulverizados floculados, apresentaram bons resultados. Serpa et al.
(2005) observaram que a remogao de azul de metileno obtida em leito fluidizado de carvao
ativado pulverizado floculado, foi superior as obtidas em leito fluidizado e leito fixo de
carvao ativado granular, nas mesmas condi¢des experimentais. Segundo Englert (2004), a
utilizagdo de flocos de zedlita natural e carvdo ativado pulverizados em reator de leito
expandido/fluidizado mostrou-se eficaz na adsor¢do de nitrogénio amoniacal (11 mg NH3-
N ¢') e fenol (132 mg g'), respectivamente, dentro das condicdes experimentais

estabelecidas (taxas de aplicagdo de 38 ¢ 19 m h™', respectivamente).

A escolha por um sistema que opere em regime fluidizado se justifica pela
eliminagdo dos fatores negativos da utilizagdo direta do material pulverizado, ¢ por
estabelecer um maior contato entre a fase sdlida e a fase liquida, o que implica numa maior

transferéncia de massa (Renken e Yang, 2000).

Embora ocorra um aumento da capacidade de adsor¢do, o tratamento e a
modificacdo da zeolita natural com a finalidade de melhorar suas caracteristicas de
material adsorvente devem passar primeiramente por uma analise econdmica e ambiental

dos seus beneficios reais.

Nesse trabalho, foram realizadas estimativas dos custos envolvidos no processo de
ativacao e modificagdo da zeoélita natural. Foi feita uma avaliagdo prévia do consumo de
reagentes em cada etapa. O consumo energético envolvido nas etapas de agitacao, filtracdao
e secagem ndo foram considerados. As estimativas de custos com reagentes e os custos dos

produtos finais sdo mostradas nas Tabelas 7.1, 7.2 ¢ 7.3.
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Como observado na Tabela 7.1, a zedlita ativada com NaCl foi a que apresentou o
menor custo e dentre as ativagdes foi também a que apresentou a maior capacidade de
troca cationica, sendo assim ¢ a que apresenta a melhor relagdo custo beneficio para o
tratamento de efluentes, na remocdo de cations principalmente no caso do manganés

(cation estudado), onde a troca i06nica se mostra eficiente.

Tabela 7.1: Estimativa de custos para a zedlita ativada.

Custo com Capacidade de Custo de
. Custo final
Ativacao reagentes 1 Tratamento Tratamento
-1 (R$ kg™) 34, -1\ 3
(R$ kg™) (m” kg™) (R$ m™)
NaCl 0,26 0,66 2,35 0,28
NaOH 2,0 2.4 2,31 1,03
NH4Cl 2,62 3,02 2,06 1,46
Na,CO3 2.65 3,05 2,20 1,38

"Foi usado como base de célculo um efluente modelo com concentragio de 10 mg Mn”"
L. Considerando que o efluente tratado tenha concentragio final de 1 mg Mn*" L.

O custo final para a produ¢io da MOCZ foi de aproximadamente 59,00 RS kg™
sendo relativamente alto. Contudo, como mostrado nos estudos de adsor¢do, a MOCZ
apresentou excelentes resultados, mostrando-se promissora para o tratamento de aguas e

efluentes.

Tabela 7.2: Estimativa de custos para a zedlita modificada com 6xido de manganés
(MOC2).

Custo com Custo Capacidade de Custo de
Modificaciao reagentes final Tratamento Tratamento
(RS ke™) (RS kg™) (m’ kg)’ (RS m™)
MOCZ 58,65 59,05 3,43 17,21

"Foi usado como base de célculo um efluente modelo com concentragio de 10 mg Mn”"
L. Considerando que o efluente tratado tenha concentragio final de 1 mg Mn*" L.

Se compararmos a Figura 4.1 e 5.1 pode-se observar que o diametro médio da
amostra da zeodlita natural ficou em torno de 37 pum, bem maior que o medido para a
amostra de MOCZ que foi de aproximadamente 12 um. Isso mostra que grande parte das
particulas de MnO, formadas ndo ficaram depositadas na superficie da zeolita. Um dos
fatores que pode ter levado a precipitagdo das particulas de MnO, em solug@o e ndo na
superficie da zeodlita foi o uso excessivo de permanganato de potdssio usado na

modificacdo da zeoblita, acarretando em uma elevacao nos custos.
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Uma forma de minimizar os custos € precipitando as particulas de 6xido de
mangangés sobre a zedlita pelo método oxidativo, partindo da reagdo com reagentes como o
MnCl,, MnSO4 e 0 Mn(NOs), (de menor custo que o permanganato) em meio oxidante e

fortemente acido (Kanungo e Parida, 1984a).

Remocao de manganés ¢ comum no tratamento de d4guas municipais. O manganés
ocorre naturalmente na 4gua, especialmente 4dguas subterraneas (aqiiferos, lencois
fredticos, pocos) na forma dissolvida, principalmente devido ao tipo de solo ou pelo
langamento de efluentes industriais. Normalmente ndo provoca efeitos de saude adversos,
pois ¢ essencial para a dieta humana. Entretanto, a agua que contém quantidades
excessivas de manganés pode manchar roupas, tubulagdes, e as vezes adicionar sabor e
aspecto indesejado para a agua. Métodos de controle de manganés em sistemas de
distribui¢do incluem principalmente a oxidagdo e remocgdo por filtracdo. Nesse sentido, a
adsor¢do se mostra promissora, com menor custo e evitando o uso de agentes oxidantes. As
zeolitas ativadas e modificadas se mostraram eficientes e podem ser utilizadas no

tratamento de 4guas contaminadas com manganés.

A zeoélitas organofilicas (ZMS) apresentam caracteristicas interessantes para o
tratamento de efluentes, tanto em sua forma mais hidrofobica (modificagdio em
monocamada — 100% da CTCE), removendo moléculas orginicas; quanto na sua forma
hidrofilica (modificacdo em dupla camada — > 330% da CTCE), removendo anions.
Contudo, ainda ¢ necessario um estudo mais detalhado envolvendo esse tipo de material,
bem como a possibilidade de regeneracao/reciclagem da zedlita saturada, o que tornariam

maiores as perspectivas de uso da ZMS em processos continuos.

A Tabela 7.3 mostra os custos referentes a modificagdo da zeodlita natural com
CTAB (surfactante catidonico). Pode-se observar que o custo de modificagdo aumenta
consideravelmente, devido a quantidade de reagentes utilizados na modificacdo e
principalmente devido ao alto pre¢o do CTAB. Uma maneira de diminuir os custos de
producdo seria usar um surfactante cationico de menor valor comercial. Entretanto, seria

necessaria uma avaliagdo prévia quanto a eficiéncia deste novo material.
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Tabela 7.3: Estimativa de custos para produgdo da zedlita modificada com surfactantes

(ZMS).
Custo com Custo Capacidade de Custo de
Modificacao reagentes final Tratamento Tratamento
(R$ kg™ (RS kg™) (m’ kg")’ (R$ m™)
40% 1,58 1,98 0,45 4,40
80% 3,17 3,57 0,77 4,64
100% 3,84 4,24 1,16 3,65
120% 4,76 5,16 0,97 5,32
165% 6,35 6,75 1,27 5,31
330% 12,70 13,1 1,49 8,79
495% 19,05 19,45 1,55 12,54
660% 25,40 25,80 1,57 16,43

"Foi usado como base de calculo um efluente modelo com concentragio de 20 mg SDBS
L. Considerando que o efluente tratado tenha concentragio final de 0,5 mg SDBS L™
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8. Conclusdes

Os resultados obtidos no presente trabalho permitem estabelecer as seguintes

conclusoes:

1. Os estudos realizados mostram que os processos de ativagdo e modificagao
superficial da zeolita natural (ZN) aumentaram significativamente sua capacidade
de adsor¢do. Em fungdo desses resultados, conclui-se que as zedlitas ativadas e
modificadas mostram-se como uma boa opg¢ao na area de adsor¢do de poluentes ou

contaminantes.

2. Os resultados de caracterizagdo mostram que a ZN apresentou alta area
superficial (118 m* g), sendo que as particulas sdo negativamente carregadas e
apresentaram uma capacidade de troca catidnica total de 1,09 meq g”' e capacidade
de troca catidnica externa de 0,11 meq g'. Esta zeolita é composta principalmente

por clinoptilolita (36%), mordenita (33%), quartzo (26%) e montmorilonita (5%).

3. Na ativacdo com ions inorganicos, o efeito do pH do meio influencia
significativamente a taxa de adsor¢do e a capacidade de adsor¢do de ions Mn*",
sendo os melhores resultados obtidos em pH 6 — 6,8. Em meio acido os ions H;0"
sdo competitivos, semelhantemente aos ions OH™ em meio alcalino. A adsor¢ao de
fons Mn®" sobre as zedlitas ativadas foram ajustadas por quatro modelos cinéticos,
mas somente o modelo cinético de pseudo-segunda ordem mostrou um bom ajuste
e a zedlita ativada com NaOH alcancou a maior taxa de adsor¢cdao. O modelo da
isoterma de Langmuir mostrou o melhor ajuste para os dados de equilibrio (pH 6 —
6,8), atingindo valores de saturagio em 21,15 mg Mn*" g™ (1,78 x 10" mg Mn*" m’
* zeolita) para a zedlita ativada com NaCl (valor mais elevado). Os resultados
mostram também que a capacidade de troca catidnica das zedlitas ativadas
aumentou em relacdo a zedlita natural e que os diferentes procedimentos de
ativacdo tém papel importante no processo de adsorcdo. A capacidade maxima de
adsorc¢ao depende do tipo de ativacdo e decresce na seguinte ordem: NaCl ~ NaOH

> Na,CO;3; > NH4Cl > natural.

4. A caracterizagdo da MOCZ mostra que uma camada de 6xido de manganés foi
depositada sobre a zedlita natural. Essa camada possui baixo grau de cristalinidade,
sendo que o 6xido depositado se apresenta principalmente na forma de vernadita

(0MnO,) e as particulas apresentam PCZ em pH 3,8. A camada de 6xidos ¢
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composta por pequenas particulas agregadas na superficie da zeolita. Os espectros
de XPS indicaram que as valéncias dos ions manganés adsorvidos tinham um
estado misto de Mn’" ¢ Mn*". Os resultados mostram que a quantidade de fons
Mn*" adsorvidos aumenta com o aumento do pH e a adsor¢do de ions Mn*" é o
resultado de uma combinacdo de varias reacdes interfaciais como: adsor¢ao por
troca i0nica, quimisor¢do (reagdes de complexacdo) e ions determinante de
potencial. A cinética de adsor¢io de ions Mn*" pela MOCZ segue o modelo de
pseudo segunda-ordem, indicando que a adsor¢do pode ser controlada pela
adsor¢do quimica. Ainda, ambos os modelos de isoterma, de Langmuir e
Freundlich, ajustaram-se bem aos dados de equilibrio, implicando na adsor¢cdo em
monocamada e a existéncia de uma superficie heterogénea na MOCZ, mostrando
uma alta capacidade de adsorgdo para ions de Mn®" (capacidade méxima de
adsor¢do de 30,9 mg Mn®" g). Os resultados mostram que a zedlita modificada
(MOCZ) apresenta um bom potencial como adsorvente para ions de Mn®". Além
disto, a rapida adsor¢do permite considerar o uso da MOCZ para a adsor¢do de
metais pesados em leitos pois o tempo de contato entre a solucdo de metais e o

adsorvente ¢ geralmente curto neste processo.

5. A adsor¢ao do dodecil benzeno sulfonato de sodio (SDBS) pela zeolita natural
foi negligenciavel, aumentando consideravelmente apds a modificagdo superficial
(ZMS) com cetiltrimetilaménio brometo (CTAB). A quantidade de SDBS
adsorvida aumenta com o aumento do tempo de contato, alcangando o equilibrio
em aproximadamente 30 min, seguindo o modelo cinético de adsor¢ao de pseudo-
segunda ordem. O pH do meio e a porcentagem de cobertura com CTAB influencia
significativamente a taxa de adsorc¢ao e a capacidade de adsor¢dao dos ions SDBS
sobre a ZMS. A capacidade de adsor¢ao aumenta com o aumento da concentragao
de CTAB usado na modificacdo, alcancando valores de saturagdo para a ZMS
acima de 330% da CTCE (formacdo da dupla camada). A capacidade méxima de
adsor¢io de 30,7 mg SDBS g ZMS foi obtida para a modificagio com CTAB a
660% da CTCE e o modelo da isoterma de Langmuir foi o que descreveu melhor os
dados de equilibrio. A adsor¢cao de SDBS sobre a superficie da ZMS ¢ devido as
interacoes hidrofobicas entre as moléculas do CTAB e do surfactante
principalmente para a modificagdo com CTAB a 100% da CTCE (formagdo da

monocamada). As interagdes acido-base sdo predominantes para a modificacio
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com CTAB acima de 330% da CTCE (formagdo da dupla camada). A formacao da
mono e dupla camadas, as interagdes hidrofobicas e é4cido-base tem um papel

importante no processo de adsorcao.

Os resultados permitem acreditar que a tese contribui grandemente para o
entendimento de mecanismos de adsorcao de ions inorgadnicos e organicos em zeodlitas

naturais devidamente ativadas e modificadas.
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9. Sugestdes para trabalhos futuros

Estudo tedrico-experimental em escala de bancada de regeneragdo dos

materiais adsorventes saturados com poluentes;

Estudos de otimizacdo da adsorcdo de poluentes em zeoélitas ativadas e

modificadas em sistemas de interesse pratico, com avaliacdo de custos.

Estudo teodrico-experimental em sistemas continuos de adsor¢do-separacao

solido-liquido (S/L) em filtros e em leito fluidizado.
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