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RESUMO 

Em todo o mundo, bilhões de pessoas não têm acesso à água potável e consomem água 
diretamente de mananciais superficiais ou subterrâneos, com variados graus de 
contaminação microbiológica e inorgânica. Em decorrência, registram-se anualmente 
números elevados de doenças e mortes relacionadas à ingestão de água contaminada, 
sobretudo em comunidades isoladas. Diante disso, esta pesquisa avaliou o tratamento de 
água contaminada com cobre (Cu2+) em um sistema composto por filtração lenta e 
adsorção, em escala piloto. Na primeira fase da pesquisa, foram avaliados dois modelos de 
filtros lentos, empregando resíduo da mineração de caulim como meio filtrante, sendo um 
com leito filtrante de camada dupla (FL-D) e o outro com camada tripla (FL-T). Os filtros 
foram alimentados com a água do rio Piranhas, em regime intermitente, por 92 dias. O 
desempenho dos FL-D e FL-T foi avaliado em relação a diversos indicadores físico-
químicos e microbiológicos de qualidade da água, além disso, foram observadas as perdas 
de carga e os schmutzdeckes de cada filtro. Na segunda fase, foi avaliada a adsorção de 
Cu2+ em cascas de arroz vermelho. Para tanto, foram realizados os ensaios de 
caracterização por espectroscopia de infravermelho por transformada de Fourier, 
fluorescência de raios X e microscopia eletrônica de varredura. Os ensaios de cinética e 
isotermas de adsorção foram realizados utilizando 2 g de cascas de arroz vermelho e 50 
mL de solução sintética de Cu2+, com concentrações variando de 1 a 128 mg L-1. Uma 
coluna de adsorção em leito fixo em escala de laboratório foi montada para avaliação da 
adsorção dinâmica de Cu2+ em um leito adsorvente de 5 cm de cascas de arroz vermelho, 
empregando solução sintética e solução real (água do rio previamente tratada pelo FL-T), 
na concentração de 8 mg L-1 e vazão de 13 mL min-1. Por fim, uma coluna de adsorção em 
leito fixo em escala piloto foi instalada no sistema experimental como unidade de pós-
tratamento ao FL-T, e empregada no tratamento da água do rio Piranhas enriquecida com 8 
mg L-1 de Cu2+. Os resultados da primeira fase demonstraram que os filtros lentos 
empregando resíduo de caulim como meio filtrante apresentaram remoções medianas 
superiores a 68% de turbidez, 74% de ferro total, 75% de nitrogênio amoniacal, 97% de 
coliformes totais e 96% de E.coli, sendo o FL-T mais eficiente na remoção dos indicadores 
turbidez e coliformes totais. Os resultados da segunda fase revelaram a presença dos 
grupos funcionais hidroxilas, carbonilas e carboxilas, e a distribuição de sulcos e 
rugosidades nas superfícies das cascas de arroz vermelho. A cinética de adsorção indicou 
que o equilíbrio foi alcançado após 20 minutos e o modelo de pseudo-segunda ordem 
apresentou um melhor ajuste aos dados experimentais (R²=0,98). A capacidade máxima de 
adsorção de Cu2+ nas cascas de arroz vermelho, obtida experimentalmente, foi de 2,30 mg 
g-1 e os dados experimentais foram mais bem ajustados ao modelo de Langmuir, com qmax 
estimado em 7,19 mg g-1. A coluna de adsorção em escala de laboratório apresentou tempo 
de exaustão de 310 min, capacidade de adsorção de 1,12 mg g-1 e percentual de saturação 
de 79%, para solução real, e os dados foram bem ajustados ao modelo de Thomas (R² 0,95-
0,99). A coluna de adsorção em escala piloto tratou adequadamente 104 L de água, em 
conformidade com o valor máximo permitido para Cu2+ em água potável, antes de atingir o 
ponto de ruptura. Portanto, o sistema proposto mostrou ser uma alternativa promissora para 
o tratamento de água de rio contaminada com Cu2+, reduzindo eficazmente diversos 
indicadores de qualidade da água a níveis aceitáveis de acordo com a legislação nacional 
(Portaria GM/MS nº 888/2021) e as recomendações internacionais da OMS. 

Palavras-chave: Água potável; Filtro lento; Resíduo de caulim; Cascas de arroz vermelho; 
Coluna de leito fixo.  



 

 

ABSTRACT 

Around the world, billions of people have no access to potable water and directly consume 
surface or underground water with no treatment and different degrees of microbiological 
and inorganic contamination. As a result, there are numerous annual cases of diseases and 
deaths related to consumption of contaminated water, particularly in isolated communities. 
Considering the exposed, the present study evaluated the treatment of water contaminated 
with Cu2+ in a system composed of slow filtration and adsorption in a pilot scale. In the 
first phase of the study, two slow filter models using as filter medium a kaolin residue from 
mining activities were evaluated, one with a double-layer filter bed (FL-D) and the other 
with a triple-layer filter bed (FL-T). The filters were fed with water from Piranhas River in 
an intermittent regime during 92 days. The performance of FL-D and FL-T was evaluated 
considering several physicochemical and biological indicators of water quality, and the 
load loss and schmutzdeckes of each filter were also monitored. In the second phase, the 
adsorption of Cu2+ in red rice husk was analyzed using Fourier-transform infrared 
spectroscopy, energy dispersive X-ray spectroscopy, and scanning electron microscopy. 
Kinetics and adsorption isotherms tests were conducted using 2 g of red rice husk and 50 
mL of Cu2+ synthetic solution, with concentrations of 1 to 128 mg L-1. A fixed-bed 
adsorption column in laboratory scale was set to evaluate the dynamic adsorption of Cu2+ 
in a 5-cm thick adsorbent bed made of red rice husk, employing a synthetic solution and a 
real solution (river water previously treated using FL-T), in a concentration of 8 mg L-1 and 
flow of 13 mL min-1. Moreover, a fixed-bed adsorption column in a pilot scale was 
installed in the experimental system as a post-treatment unit after FL-T and employed to 
treat Piranhas River water with 8 mg L-1 of Cu2+. The results of the first phase indicated 
that slow filters using kaolin residue as a filter medium exhibited average removal above 
68% for turbidity, 74% for total Fe, 75% for ammoniacal nitrogen, 97% for total coliforms, 
and 96% for E. coli, being FL-T more efficient for the removal of turbidity and total 
coliforms. The results of the second phase revealed the presence of several hydroxyl, 
carbonyl, and carboxyl functional groups and the distribution of grooves and rugosities on 
the red rice husk surface. The adsorption kinetics data indicated that the balance was 
reached after 20 min and the data exhibited the best fit with the pseudo-second order model 
(R² = 0.98). The maximum adsorption capacity of Cu2+ by red rice husk experimentally 
obtained was 2.30 mg g-1 and the experimental data adjusted better to the Langmuir model, 
with qmax estimated as 7.19 mg g-1. The adsorption column in laboratory scale exhibited 
an exhausting time of 310 min, adsorption capacity of 1.12 mg g-1, and saturation 
percentage of 79% for the real solution; the data were better adjusted to the Thomas model 
(R² = 0.95–0.99). The adsorption column in pilot scale adequately treated 104 L of water, 
in accordance with the maximum value allowed for Cu2+ in potable water, before reaching 
the rupture point. Therefore, based on the results, the proposed system is a promising 
alternative for the treatment of water contaminated with Cu2+, efficiently reducing several 
indicators of water quality to acceptable levels as per national regulations (Ordinance 
GM/MS nº 888/2021) and international regulations of the World Health Organization.  

 

Key-words: Potable water; Slow filter; Kaolin residue; Red rice husk; Fixed-bed column.  
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1 INTRODUÇÃO 
 

A universalização do acesso à água potável é uma preocupação mundial e a 

primeira meta do sexto Objetivo de Desenvolvimento Sustentável (ODS), definido pela 

Organização das Nações Unidas (ONU). Não obstante, cerca de 2 bilhões de pessoas ainda 

não têm acesso à água potável (WHO; UNICEF; World Bank, 2022), e consomem água 

não tratada de fontes superficiais. Os reflexos desse cenário podem ser observados nos 

indicadores de saúde, visto que a ingestão de água não tratada é uma das principais causas 

de doenças diarreicas, que resultam em cerca de 525.000 mortes a cada ano (Hartman et 

al., 2023), atingindo especialmente crianças.  

Frente a essa questão, o tratamento de água em nível domiciliar pode contribuir 

para a redução dos casos de doenças de veiculação hídrica, especialmente, em 

comunidades isoladas e em regiões desassistidas por serviços de abastecimento de água. 

Nessas condições, é importante priorizar as tecnologias descentralizadas, que são 

caracterizadas pela simplicidade, baixo custo e facilidade de adaptação ao contexto local, 

como é o caso da filtração lenta, reconhecida por muitos autores como uma alternativa 

adequada e eficiente (Calixto et al., 2020; Hojo et al., 2022; Medeiros et al., 2020). 

A filtração lenta, tradicionalmente, emprega a areia como meio filtrante e, embora 

seja amplamente utilizada em todo o mundo, pesquisas apontam que a areia com 

características adequadas, em relação ao diâmetro dos grãos e ao coeficiente de 

uniformidade, pode não estar disponível localmente em algumas regiões (Kaetzl et al., 

2020). Ademais, as recentes mudanças na legislação e o incentivo à reutilização e 

disposição adequada de resíduos, têm impulsionado a pesquisa por novos meios filtrantes, 

que possam melhorar o desempenho, reduzir os custos e ser mais sustentáveis.  

Nessa perspectiva, se inserem os resíduos produzidos nas atividades de mineração, 

a exemplo do caulim, que é um importante recurso mineral explorado em diversos países e 

largamente empregado em indústrias de segmentos variados. Em termos quantitativos, 

apenas no ano de 2018, a exploração global de caulim atingiu 29 x 106 toneladas (Brown et 

al., 2020). Estima-se que sejam gerados volumes de resíduos em torno de 80% a 90% do 

total extraído (Brasileiro et al., 2012), que são, na maioria das vezes, dispostos a céu aberto 

em áreas próximas às usinas de beneficiamento, ocasionando riscos à saúde e impactos 

negativos ao meio ambiente. Os resíduos gerados apresentam uma associação de minerais, 
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principalmente, muscovita e quatzo (Sánchez-Soto et al., 2022), que podem apresentar 

potencial para utilização como meio filtrante. 

O tratamento de água em filtros lentos ocorre pela combinação de mecanismos 

físico-químicos e biológicos, que conferem elevada eficiência na remoção de turbidez e 

microrganismos (Garcia et al., 2022; Ranjan; Prem, 2018). Contudo, os filtros lentos 

apresentam desempenho limitado no tratamento de água contaminada por metais pesados 

(CAWST, 2010), e como se estima que cerca de 40% dos lagos e rios de todo o planeta 

estejam contaminados por algum metal pesado (Long et al., 2021), sendo o Cobre (Cu2+) 

um dos mais significativos, pode-se adotar uma unidade de pós-tratamento, a exemplo das 

colunas de adsorção em leito fixo para o tratamento de águas contaminadas com Cu2+.  

Na adsorção em leito fixo, uma grande variedade de materiais adsorventes é 

estudada para a remoção de metais pesados. Os resíduos advindos de atividades agrícolas 

apresentam-se como potenciais adsorventes de baixo custo e baixo impacto ambiental, são 

exemplos a casca de tangerina (citrus reticulata) (Beltran, et al., 2020), o bagaço  de  

mandioca (Alessandretti, et al., 2021), as sementes e cascas de Moringa oleífera (Dos 

Santos Escobar et al., 2021) e as cascas de arroz  (Tan; Nguyen, 2021), que têm ganhado 

destaque em diversas pesquisas recentes (Abdulraheem et al., 2020; Nata et al., 2022; 

Priya et al., 2022; Yanaka et al., 2021). Porém, a maior parte dessas pesquisas foi realizada 

em escala de laboratório e existe, portanto, a necessidade de estudos que empreguem as 

colunas de adsorção em leito fixo em escalas mais próximas de uma aplicação real 

(Fernandez-Andrade et al., 2022). 

Como forma de contribuir com os aspectos mencionados, esta pesquisa propõe o 

desenvolvimento de um sistema de tratamento de água em escala piloto, com ênfase no 

emprego de filtração lenta associada à adsorção. A pesquisa traz como principais ideias o 

uso do resíduo da mineração de caulim como meio filtrante e das cascas de arroz vermelho 

como material adsorvente no tratamento de água contaminada com cobre (Cu2+). O sistema 

de tratamento desenvolvido pode ser facilmente adaptado e aplicado em pequenos sistemas 

de abastecimento de água de comunidades isoladas. Os benefícios desta pesquisa incluiram 

uma tecnologia de tratamento sustentável e de baixo custo para melhoria de indicadores 

físico-químicos e microbiológicos da água e redução do teor de Cu2+, a níveis abaixo dos 

parâmetros exigidos para água potável. 
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2 OBJETIVOS 
 

2.1 Geral 
 

Avaliar o tratamento de água contaminada por cobre (Cu2+) em um sistema 

composto por filtração lenta associada à adsorção. 

 

2.2 Específicos  
 

 Avaliar o dempenho operacional e a eficiência de modelos de filtros lentos no 

tratamento de água; 

 Analisar os schmutzdeckes desenvolvidos nos filtros lentos;  

 Avaliar o potencial adsorvente das cascas de arroz vermelho por meio de ensaios de 

caracterização; 

 Estudar a cinética e o equilíbrio do processo de adsorção de Cu2+ nas cascas de 

arroz vermelho e aplicar modelos matemáticos aos dados experimentais; 

 Avaliar a adsorção dinâmica de Cu2+ nas cascas de arroz vermelho em colunas de 

leito fixo. 
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3. REVISÃO DE LITERATURA 
 

Neste capítulo são apresentados os principais conceitos, fundamentos e estudos 

realizados nas áreas pertinentes a esta tese, buscando elucidar questões conceituais 

importantes para o entendimento do tema, justificar a motivação, bem como as principais 

lacunas científicas que esta pesquisa buscou reduzir. 

Inicialmente, na Seção 3.1, conceitua-se a filtração lenta e os principais 

mecanismos de filtração, enquanto que os regimes de operação e a limpeza dos filtros 

lentos são apresentados nas Seções 3.1.1 e 3.1.2, respectivamente. Na Seção 3.2 são 

abordadas questões mais específicas acerca do meio filtrante empregado em filtros lentos e 

os principais materiais alternativos que estão sendo estudados recentemente. Nesta 

pesquisa, propõe-se a utilização de resíduos da mineração de caulim como meio filtrante 

alternativo em filtros lentos, conforme contextualizado na Seção 3.3. 

A problemática da contaminação da água de mananciais por metais pesados é 

abordada na Seção 3.4, e aspectos específicos relacionados ao cobre (Cu2+), na Seção 3.4.1. 

A adsorção é apontada como uma tecnologia promissora para tratamento de água 

contaminada por metais pesados na Seção 3.5. Enquanto que, os conceitos relativos à 

cinética de adsorção e os principais modelos cinéticos são discutidos nas Seções 3.6 e em 

suas subseções, assim como os conceitos de equilíbrio de adsorção e isotermas de 

adsorção, nas Seções 3.7, 3.7.1 e 3.7.2. A adsorção em leito fixo é apresentada na Seção 

3.8 e os aspectectos relativos à modelagem, com ênfase no modelo de Thomas, na 

subseção 3.8.1. Os materiais adsorventes, incluindo os biossorventes, são conceituados na 

Seção 3.9. Por fim, na Seção 3.9.1, são apresentadas as principais características das cascas 

de arroz e as suas aplicações mais recentes em processos adsortivos.  

 

3.1 Filtração lenta  
 

A filtração lenta é das mais antigas tecnologias de tratamento de água empregadas 

em todo o mundo, amplamente reconhecida por sua simplicidade de construção e operação 

(Calixto et al., 2020; Rosa e Silva et al., 2021). Basicamente, um filtro lento de areia é 

composto por uma estrutura tipo tanque, tubulação para a entrada de água afluente, camada 

de água sobrenadante, meio filtrante, formado por uma camada de areia e uma camada 

suporte (constituída por material de granulometria maior que a da areia), sistema de 
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drenagem, tubulação para a saída de água filtrada, além de válvulas, registros e órgãos 

acessórios (Figura 1). 

 

Figura 1 - Elementos básicos de um filtro lento. 

 

Fonte: FUNASA (2019). 

 

A filtração lenta ocorre pela passagem da água pelo meio filtrante empregando 

baixas taxas de filtração (2 a 6 m³ m-² dia-1), quando comparada aos processos de filtração 

rápida que empregam taxas de até 360 m³ m-² dia-1, de acordo com as normas técnicas 

brasileiras (ABNT, 1992), visando melhorar a qualidade da água a partir da remoção de 

partículas suspensas ou coloidais e microrganismos. 

Para De Souza et al. (2021), o emprego de baixas taxas de filtração nos filtros 

lentos é o que permite a retenção de partículas suspensas no meio filtrante, por meio de 

mecanismos físico-químicos, e a remoção de patógenos, principalmente pela atividade 

biológica. Portanto, o tratamento da água em um filtro lento consiste na combinação de 

mecanismos físicos, químicos e biológicos (Souza Freitas et al., 2022). Esses mecanismos 

podem ou não ocorrer em conjunto durante o tratamento da água.  

Os mecanismos físicos de filtração estão relacionados aos fenômenos de transporte, 

representados pelos seguintes mecanismos: ação de coar (remove partículas maiores), 

sedimentação (remove sólidos por gravidade), interceptação (acumulação de partículas) e 

forças hidrodinâmicas (agregação de partículas em regiões de menor velocidade) (Maciel; 

Sabogal-Paz, 2020). Além desses, atuam também mecanismos físico-químicos de 

aderência. 
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Na prática, quando a água passa pelo meio filtrante, os sólidos suspensos de 

tamanho maior que o tamanho dos espaços vazios entre os grãos, ficam retidos 

superficialmente. Uma vez que o sólido suspenso tenha sido transportado para a superfície 

de um grão do meio filtrante, as forças superficiais de aderência tornam-se mais 

significativas, tais como: as forças de origem eletrostática, as forças de Van der Waals, a 

adsorção e as reações de hidratação (Ferreira Filho, 2017). Quando a densidade do sólido 

for maior que a densidade da água, ocorrerá a sedimentação de partículas nos grãos do 

meio filtrante. Para Agrawal, Sharma e Sharma (2021), os espaços vazios presentes no 

meio filtrante desempenham o papel de pequenos tanques de sedimentação, onde os 

sólidos suspensos e coloidais se depositam.  

Com o tempo, as partículas retidas vão se acumulando na superfície dos grãos, 

consequentemente diminuem o espaço vazio do meio filtrante (Elliott et al., 2008), 

resultando no aumento das forças de cisalhamento que atuam sobre o material depositado. 

Quando estas forças superam as forças de aderência, concomitantemente com o aumento 

da velocidade intersticial nos poros do leito filtrante, as partículas acumuladas são 

desprendidas e arrastadas para a água filtrada, provocando a elevação da turbidez efluente 

(Di Bernardo; Dantas; Voltan, 2017). 

Os mecanismos biológicos de filtração, por sua vez, são mais pronunciados no topo 

do leito filtrante, onde se forma uma camada biológica complexa, denominada 

schmutzdecke, constituída por matéria orgânica, incluindo bactérias, fungos, protozoários, 

rotíferos e várias espécies aquáticas de larvas de insetos, que se fixam sobre o meio 

filtrante (Pompei et al., 2022; Ranjan; Prem, 2018), uma vez que, durante a filtração da 

água, os materiais particulados e microrganismos presentes na água bruta são 

continuamente acumulados no topo do meio filtrante, juntamente com matéria orgânica e 

nutrientes como carbono, nitrogênio, fósforo, enxofre e ferro, que favorecem, com o 

decorrer do tempo de operação, o desenvolvimento dessa camada (Hurlow, 2015).  

Liu et al. (2019) explicam os mecanismos biológicos de filtração com base nos 

seguintes processos sequenciais: sedimentação de material particulado, hidrólise dos 

compostos químicos orgânicos e da matéria orgânica, combinação de degradação 

bioquímica e filtração mecânica, que ocorrem em conjunto como uma verdadeira cadeia 

alimentar formada por microrganismos, principalmente bactérias, algas e protozoários. 

Algas e bactérias crescem assimilando os nutrientes presentes na água, ao mesmo tempo 

sofrem predação por parte dos protozoários. Com o tempo, estes seres morrem e são 
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degradados, originando nutrientes para novos microrganismos e dando continuidade ao 

ciclo. 

No início do período de operação de um filtro lento, são predominantes os 

mecanismos físicos, uma vez que, o schmutzdecke necessita de um tempo para seu 

completo desenvolvimento (Napotnik et al., 2021; Mohammed; Solumon, 2022). Por isso, 

o referido tempo da fase inicial de funcionamento de filtro lento é conhecido como o 

período de amadurecimento. De acordo com Sabogal-Paz et al. (2020), o amadurecimento 

do filtro lento pode demorar dias, semanas ou meses dependendo da qualidade da água 

afluente.  

O desenvolvimento do schmutzdecke no meio filtrante exerce uma função crucial 

em relação à eficácia do tratamento em filtros lentos de areia (Nasser Fava et al., 2020), 

visto que a camada biológica é a principal responsável pela remoção de patógenos, sólidos 

e compostos orgânicos e inorgânicos devido à diminuição do tamanho dos poros na 

camada inicial do meio filtrante. CAWST (2010) afirma que a presença do schmutzdecke 

pode aumentar a eficiência para até 99% na remoção de patógenos. 

 

3.1.1 Regimes de operação de filtros lentos 
 

Os filtros lentos podem ser operados de duas formas distintas, em regime 

intermitente (Hojo et al., 2022; Lubarsky et al., 2022), a partir da alimentação diária com 

água afluente em intervalos de tempo determinados com base no período de pausa, ou em 

regime contínuo (Freitas; Terin; Sabogal-Paz, 2023; Medeiros et al., 2020;), com a entrada 

de água distribuída ao longo do dia, regularizada por um reservatório elevado ou um 

sistema de bombeamento.  

Na operação de filtros lentos intermitentes, a água é mantida no interior do filtro 

por um intervalo de tempo denominado período de pausa, que pode variar de 1 a 48 h, e 

permite um maior tempo de contato da água com o meio filtrante e a ocorrência de 

processos físico-químicos e microbiológicos de tratamento no interior do filtro. Em filtros 

contínuos, por sua vez, a residência precisaria de um reservatório externo ao filtro e um 

controle da taxa de filtração, que pode ser realizado tanto por bombeamento direto (Young-

Rojanschi; Madramootoo, 2014), quanto por alimentação por gravidade (Maciel; Sabogal-

Paz, 2020), resultando em uma maior infraestrutura e área ocupada. Dessa forma, a 

operação de filtros lentos intermitentes se mostra mais simples e adequada para o 
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atendimento da população residente em comunidades isoladas, uma vez que ocorre em 

bateladas conforme a necessidade do usuário e ocupa uma pequena área na residência, 

cerca de 0,1 m² (Sabogal-Paz et al., 2020). 

Muitas pesquisas têm sido realizadas com o objetivo de avaliar e difundir os filtros 

lentos de areia, operados de modo intermitente (Andreoli; Sabogal-Paz, 2020; Fava et al., 

2020; Maciel Sizirici et al., 2019; Napotnik; Baker; Jellison, 2020; Sabogal-Paz, 2018). No 

estudo de Terin et al. (2021) foi avaliado um sistema de filtração em múltiplas etapas, 

composto por pré-tratamento (sedimentação e filtração em tecido), filtração lenta 

domiciliar (dois modelos de filtros lentos de areia intermitentes) e desinfecção (hipoclorito 

de sódio) no tratamento de águas superficiais. Os filtros foram estudados em escala real 

unifamiliar, montados com tubos de PVC Defofo com diâmetro nominal de 250 mm e 

alturas de 82,5 cm e 97,5 cm, empregando o período de pausa de 5 h. Segundo os autores, 

o sistema foi eficiente e capaz de produzir água com turbidez média abaixo de 3 NTU, cor 

aparente média abaixo de 12 UH e ausência de Escherichia coli em mais de 70% das 

amostras, além de um residual de cloro livre de 1,4 mg L-1.  

Duran Romero et al. (2020), por sua vez, analisaram a eficiência de filtros lentos de 

areia intermitentes na remoção de microrganismos de água de poço e de água contaminada 

por fezes com níveis de turbidez variável (3, 25 e 50 NTU), controlados artificialmente 

pela adição de caulinita à água. Em seu estudo, os filtros lentos foram confeccionados com 

tubos de acrílico com diâmetro nominal de 300 mm e alturas de 99 cm. Os autores 

concluíram que a eficiência na redução de coliformes totais foi elevada e passou a ser 

consistente a partir do 35° dia de operação, o que implica que os filtros haviam alcançado o 

amadurecimento e completo desenvolvimento do schmutzdecke a partir desse período, 

alcançando reduções máximas de coliformes totais (CT) que variaram de 1,8 a 3,2 log de 

remoção, Escherichia coli (E. coli) de 1,9 a 2,8 log e turbidez residual que variaram entre 

87,8% e 99,1%, demonstrando que os filtros lentos de areia intermitentes podem ser uma 

alternativa viável para o tratamento de água, sobretudo em comunidades sem acesso a água 

potável. 

 

3.1.2 Limpeza de filtros lentos 
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Ao longo do tempo de funcionamento do filtro lento, os materiais particulados vão 

se acumulando, especialmente, no topo da camada filtrante e começam a reduzir a taxa de 

filtração estipulada, sobretudo no tratamento de águas com elevadas concentrações de 

materiais em suspensão. Por esse motivo, CAWST (2010) recomenda que a água afluente 

aos filtros lentos tenha valores máximos de turbidez de 50 NTU, e, em caso de 

indisponibilidade de mananciais com águas que atendam ao valor máximo de turbidez, 

sugere-se inserir uma etapa de pré-tratamento.  

Com o acúmulo de materiais e o desenvolvimento do schmutzdecke no interior do 

filtro lento, tende a ocorrer a colmatação do meio filtrante, causada pela redução da 

porosidade e da condutividade hidráulica (Lunardi et al., 2022). A colmatação pode ter 

natureza física, química e biológica (Soares; Pizzolatti, 2019). A colmatação física é 

causada pelo acúmulo de materiais particulados e sedimentos nos interstícios entre os grãos 

do meio filtrante (Martins, 2021), enquanto que a colmatação química, deve-se ao acúmulo 

e deposição de precipitados químicos formados, mesmo que parcialmente (Wang et al., 

2020). A colmatação biológica, por sua vez, está relacionada ao desenvolvimento do 

schmutzdecke e é mais significativa na camada superficial do leito filtrante, onde ocorre o 

maior acúmulo e retenção de sólidos e biomassa (Lunardi et al., 2022). 

 A colmatação do filtro lento reduz a condutividade hidráulica do leito filtrante e a 

produção total de água filtrada, ou seja, durante o período de um dia o filtro não consegue 

produzir a quantidade de água estipulada (Elliott et al., 2008), devendo, então, ser realizada 

a limpeza ou manutenção do filtro lento. A limpeza ou lavagem do filtro lento pode ser 

realizada por raspagem e/ou substituição do meio filtrante ou por retrolavagem (Wang et 

al., 2022). No procedimento da raspagem, a limpeza geralmente é realizada em três etapas: 

drenagem, raspagem e reinício. A operação do filtro é interrompida para drenagem da 

água. Em seguida, são removidos cerca de 5 cm da superfície do meio filtrante através da 

raspagem. A operação normal do filtro é retomada, mas a capacidade de remoção de 

bactérias é reduzida (Di Bernardo; Sabogal-Paz, 2008), por ser necessário um período 

adicional para o desenvolvimento adequado do schmutzdecke no meio filtrante limpo 

(Ranjan; Prem, 2018).  

O procedimento de raspagem e remoção do meio filtrante dos filtros lentos é tido 

como uma operação que leva tempo e exije esforço físico, inviabilizando a sua aplicação 

em alguns casos (De Souza et al., 2021). Assim, com o objetivo de facilitar a limpeza de 

filtros lentos de escoamento descendente, foi desenvolvida a retrolavagem, que, embora 
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seja mais complexa, promove uma limpeza eficiente, prolonga a vida útil do meio filtrante 

e permite o funcionamento do filtro logo após a lavagem, que dura apenas alguns minutos. 

Os sistemas de retrolavagem podem ser facilmente aplicados em escala domiciliar ou 

comunitária, empregando um reservatório para acumulação de água de lavagem (Figura 2) 

(Pizzolatti et al., 2014). 

 

Figura 2 - Filtro lento retrolavável de escala domiciliar ou coletiva durante a filtração. 

 

Fonte: FUNASA (2019). 

 

Na retrolavagem, durante a limpeza, a água de lavagem entra no filtro em 

contracorrente (por inversão de fluxo), com uma vazão capaz de assegurar uma expansão 

adequada para o meio filtrante, possibilitando, assim, que os grãos fiquem suspensos e o 

material acumulado possa ser removido usando o processo de fluidização (Ramsay et al., 

2021; Wang et al., 2022).  

Na fluidização de filtros lentos, pode-se presumir que as partículas estão 

uniformemente dispersas, onde o leito e as forças do fluido sobre as partículas suspensas 

no leito estão em equilíbrio dinâmico (Turan, 2023), nesse caso, a porosidade do meio 

expandido de leitos filtrantes fluidizados pode ser estimada pela Equação 1 (Funasa, 2019). 



26 

 

 𝜀 =  1 −  [(1− 𝜀𝑟)(1+𝐸 ) ]                                                                                                     (1) 

 

Em que:  

ε: Porosidade do meio expandido; 

εr: Porosidade do meio em repouso; 

E: Expansão do meio filtrante. 

 

A expansão de leitos filtrantes fluidizados depende de vários fatores, dentre eles as 

forças hidrodinâmicas, as características das partículas e o regime de fluxo (Turan, 2023). 

Ao estimar a expansão de leitos filtrantes fluidizados durante a retrolavagem deve-se 

garantir que a altura do leito expandido não supere a altura das calhas coletoras de água de 

lavagem dos filtros, para evitar a perda de meio filtrante, ao passo que a expansão 

estipulada deve fornecer condições para o atrito entre os grãos. Uma expansão entre 25% e 

40% foi recomendada pela Funasa (2019) para filtros lentos de areia retrolaváveis.  

A influência do processo de retrolavagem na biomassa desenvolvida em filtros 

lentos foi estudada por Souza et al. (2021b), em um experimento com dois filtros lentos, 

sob as mesmas condições operacionais, para comparar a influência da retrolavagem e da 

raspagem no desenvolvimento da biomassa. Para tanto, a biomassa foi avaliada ao longo 

da profundidade do meio filtrante (40 cm) por diferentes técnicas e comparada em termos 

de sólidos voláteis, comunidade bacteriana e observações por microscopia eletrônica de 

varredura e de fluorescência. Os autores verificaram diferenças entre as biomassas dos dois 

filtros lentos. No filtro lento retrolavado, a biomassa celular foi mais abundante e a 

comunidade bacteriana foi menos estratificada. De modo geral, os resultados 

demonstraram que a retrolavagem preserva mais a biomassa desenvolvida ao longo do 

período de operação do que a raspagem, conduzindo ao amadurecimento mais rápido do 

filtro e à produção de água de acordo com o aceitável para a filtração lenta. 

 

3.2 Meio filtrante 
 

O meio filtrante é a camada de material responsável pela filtração, retendo 

partículas em suspensão, substâncias coloidais, microrganismos e substâncias químicas, 
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devido, basicamente, à retenção por tamanho de partícula, sedimentação e à aderência 

(Cescon; Jiang, 2020). 

A concepção tradicional dos filtros lentos ocorre pela adoção da areia como meio 

filtrante. Ao longo dos anos, diversas pesquisas foram realizadas para definir as 

características ideais da areia a ser empregada como meio filtrante em filtros lentos, e 

como essas características poderiam influenciar a eficiência do tratamento. Dentre as 

principais recomendações estão a adoção de materiais com tamanhos dos grãos 

compreendidos entre 0,08 e 1,0 mm, tamanho efetivo entre 0,15 e 0,30 mm e coeficiente de 

uniformidade menor que 5,0, preferencialmente entre 2 e 5 (Di Bernardo; Sabogal Paz, 

2008). 

Embora a areia ainda seja o meio filtrante mais utilizado em larga escala no mundo 

todo, o Programa das Nações Unidas para o Meio Ambiente – PNUMA (UNEP, 2022) 

apontou, recentemente, para uma iminente crise global de escassez de areia. Em alguns 

países, a areia com características adequadas para a filtração pode não ser encontrada 

facilmente (Kaetzl et al., 2020; Krishnamurthy, et al., 2023). Buscando reduzir a 

exploração excessiva da areia e avançar rumo a uma economia circular, pesquisas estão 

sendo desenvolvidas para investigar novos meios filtrantes alternativos e mais sustentáveis. 

Nos últimos anos, diversos materiais alternativos foram avaliados para utilização em filtros 

lentos, em substituição, total ou parcial, à areia comumente utilizada, como calcário 

triturado (Villabona-Ortíz; Tejada-Tovar; Ĺopez-Barbosa, 2022), vidro reciclado 

(Salzmann; Ackerman; Cicek, 2022), manta acrílica (Da Costa et al., 2021), xilema de 

plantas (Ramchander et al., 2021), fibras de polipropileno (Cescon; Jiang, 2020), escória 

de alto forno (Anjali; Shrihari; Sunil, 2019) e zeólitas (Abdolahnejad; Ebrahimi; Jafari, 

2014). 

Em alguns casos, a substituição da areia resultou em melhoria da eficiência de 

tratamento, como foi observado por Urfer (2016), ao utilizar bauxita natural como meio 

filtrante de filtros lentos em escala piloto, com substituição parcial e total da areia. Os 

resultados mostraram uma melhoria na eficiência da remoção de bactérias, E. coli e 

Enterococcus, nos filtros preenchidos com bauxita natural, quando comparado ao filtro 

controle preenchido com areia. Mutemi, Hoko e Makurira (2020) avaliaram três 

configurações de filtros lentos, em escala domiciliar, empregando como meio filtrante: 1) 

apenas areia; 2) areia e uma camada de 50 mm de espessura de mistura de ferro; e 3) areia 

e uma camada de 100 mm de espessura de mistura de ferro e areia, obtendo maiores 
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eficiências na remoção de coliformes nos filtros que tiveram adição de camadas de mistura 

de ferro. 

De acordo com Santos, Lima e Michelan (2021), embora a areia seja um dos 

principais meios filtrantes, existe uma tendência na busca por materiais alternativos para 

utilização em filtros lentos que sejam disponíveis regionalmente, e, muitas vezes, 

considerados como resíduos, buscando evitar a disposição inadequada desses materiais, e, 

até mesmo, o acúmulo de resíduos inertes em aterros sanitários. Para o PNUMA (UNEP, 

2022), os resíduos produzidos nas atividades de mineração, a exemplo do caulim, são 

alternativas viáveis para a substituição da areia, e devem ser incentivadas. 

 

3.3 Caulim 
 

Caulim é o termo utilizado para denominar a rocha constituída, em sua maior parte, 

pelo argilomineral caulinita e silicato hidratado de alumínio, proveniente do processo de 

intemperismo ou alteração dos feldspatos. O caulim ocorre, geralmente, no subsolo, em 

veios de pegmatitos, bastante intemperizados, misturado com o feldspato em processo 

acentuado de alteração ou formando depósitos inteiros de dezenas de metros de espessura, 

onde essa alteração foi concluída, apresentando uma granulometria fina e coloração clara, 

quase branca, devido ao seu baixo teor de ferro (Ferreira et al., 2021), como mostrado na 

Figura 3. 

 

Figura 3 - Depósitos de caulim em Junco do Seridó, Paraíba. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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A caulinita, principal constituinte do caulim, é um aluminossilicato hidratado de 

fórmula Al2Si2O5(OH)4, classificado como um filossilicato dioctaédro 1:1, constituída por 

uma estrutura cristalina composta por folhas octaédricas de AlO6 e folhas tetraédricas de 

SiO4 alternadas, conectadas por oxigênios. Nessa estrutura, as camadas de 

aluminossilicatos são unidas por ligações de hidrogênio (Simões, 2021). 

Na prática, podem ser observadas variações na composição da caulinita que, apesar 

de composta basicamente por SiO2 e Al2O3, pode apresentar diferentes teores de outros 

minerais como quartzo, alunita e hematita e uma grande gama de outros óxidos em 

pequenas quantidades (Caramelar et al., 2021). No Brasil, os depósitos de caulim são 

encontrados, principalmente, em estados da Região Norte, como Amazonas, Pará e Amapá. 

Nessas regiões, são encontradas grandes reservas de caulim com propriedades físicas e 

químicas adequadas para as diversas aplicações na indústria, porém com um teor maior de 

óxidos de ferro e titânio, o que compromete sua cor branca original, por terem origem 

sedimentar. Entretanto, nos outros estados do Brasil, onde há ocorrências de caulim, 

predominam os depósitos do tipo primário, como nos estados da Paraíba, Rio Grande do 

Norte, Minas Gerais e São Paulo (Wilson et al., 1998). 

Os depósitos de caulim identificados em Junco do Seridó, no estado da Paraíba, 

estão relacionados ao tipo de formação primária e são resultantes do intemperismo de 

rochas cristalinas abundantes em feldspato. Por isso, o caulim produzido nessa região, 

possui elevado grau de alvura e de brancura, com baixo teor de óxidos e de matéria 

orgânica. Devido a essas características, que são importantes para a aplicação industrial do 

caulim em vários segmentos, Caetano et al. (2021) afirmam que a indústria da mineração e 

beneficiamento de caulim do estado da Paraíba tem crescido e produzido milhares de 

toneladas de caulim por ano, sendo um importante segmento econômico no estado. 

No processo de exploração de caulim são empregadas técnicas para o 

beneficiamento do material, uma vez que o mesmo é extraído da natureza contendo 

diversos outros materiais, que são considerados impurezas. O processo de beneficiamento 

pode ocorrer de dois modos principais: por via seca ou úmida. Na região de Junco do 

Seridó, Paraiba, a exploração e beneficiamento do caulim ocorrem ainda de modo muito 

artesanal. O caulim é passado em um equipamento chamado de batetor, no qual o caulim 

bruto é misturado com água e desagregado. Em seguida, o material passa por peneiras para 

separação em faixas granulométricas específicas e as frações retidas no peneiramento são 

separadas como resíduos. Posteriormente, a mistura de caulim e água é encaminhada para 
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tanques de decantação, onde o material decantado é prensado, formando as tortas de 

caulim, que são encaminhadas para secagem ao ar livre e depois comercializadas. 

O beneficiamento do caulim, normalmente, produz dois tipos de resíduos: o 

primeiro é o resíduo grosso, proveniente do peneiramento, onde há a separação do quartzo 

do minério, gerado logo após a extração; o segundo é o resíduo fino, que provém da 

segunda etapa do beneficiamento, quando o caulim é decantado (Anjos; Neves, 2011). Na 

maioria das vezes, os resíduos gerados durante o processo são dispostos a céu aberto em 

áreas próximas às usinas de beneficiamento. De acordo com Longhi et al. (2022), o resíduo 

do beneficiamento do caulim é classificado como resíduo inorgânico, Classe IIA (material 

inerte e não perigoso), porém as consequências da disposição inadequada vão desde os 

impactos negativos ao meio ambiente, alteração na paisagem local, comprometimento da 

qualidade do solo, da água, do ar, redução de biodiversidade, como também o surgimento 

de doenças respiratórias na população, devido às partículas em suspensão no ar.  

Em vista da problemática em torno da destinação dos resíduos do beneficiamento 

do caulim, recentemente, várias pesquisas têm centrado esforços para caracterizar o 

resíduo originado nas indústrias de mineração e beneficiamento mineral e, assim, buscar 

soluções visando à reutilização e aplicação segura desses resíduos em vários segmentos.  

Almeida et al. (2021) coletaram e caracterizaram o resíduo de caulim gerado na 

mineradora Caulisa S.A, em Juazeirinho, Paraíba, com o objetivo de verificar a viabilidade 

do material em novas formulações de massas ecologicamente corretas a serem utilizadas na 

fabricação de telhas de cerâmica. Na caracterização química do resíduo de caulim, os 

autores observaram que os teores de SiO2 (47,6% em peso) e de Al2O3 (37,8% em peso) 

tiveram origem da estrutura da caulinita e da sílica livre e concluíram que o resíduo de 

caulim possui propriedades adequadas para uso como cerâmica e porcelanato, sendo o teor 

de Al2O3 o principal responsável por conferir características refratárias às massas 

cerâmicas. 

Caetano et al. (2021), por sua vez, realizaram a caracterização do resíduo de caulim 

fornecido pela mineradora MP Beneficiamento e Comércio de Caulim LTDA, localizada 

em Juazeirinho, Paraíba, juntamente com resíduos de granito e resíduo do polimento de 

porcelanato, visando a formulação e utilização destes resíduos como matérias-primas para 

obtenção de revestimentos cerâmicos. Ao analisarem, especificamente, as características 

estruturais por difratometria de raios X, os difratogramas do resíduo de caulim 

identificaram picos referentes aos materiais quartzo (SiO2), caulinita (Al2Si2O5(OH)4) e 
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mica (KAl2(Si3Al)O10(OH,F)2), principais minerais encontrados no resíduo. Em relação à 

composição química, os resultados corroboram Almeida et al. (2021) e apontam SiO2 

(55,84%) e Al2O3 (26,20%) como principais óxidos constituintes.  

Souza et al. (2021) incorporaram o resíduo de caulim como substituto parcial de 

agregados finos em concreto para uso na fabricação de pisos intertravados, os pavers. 

Foram utilizadas as proporções de substituição de 10%, 20% e 30%, verificando a 

resistência à compressão aos 28 dias. Os resultados mostraram que as misturas com 

substituição de 10% de agregado miúdo por resíduo de caulim atingiram resistências 

superiores a 35 MPa, parâmetro normativo aceitável, viabilizando seu uso. 

Percebe-se, portanto, que os estudos desenvolvidos apontam o resíduo de caulim 

como uma matéria-prima excelente para diversos segmentos industriais, a exemplo de 

Junior e Barata (2022) e Silva et al. (2021) que ressaltaram o potencial de aplicabilidade do 

resíduo de caulim na indústria do cimento, em virtude do alto teor de caulinita presente no 

resíduo. Por outro lado, os minerais ricos em caulinita também são estudados em 

aplicações de descontaminação ambiental (Chen et al., 2023), visando a remoção de metais 

pesados em processos adsortivos que comprovaram a sua eficiência na remoção de Cu2+ e 

Ni2+ (Chai et al., 2020), Cr2+, Cd2+ e Zn2+ (Mustapha et al., 2019), Pb2+ (Altunkaynak; 

Canpolat; Aslan, 2023) e Zn2+, Pb2+ e Cu2+ (Tian et al., 2022), em água e efluentes 

industriais de diversas naturezas.  

 

3.4 Contaminação da água por metais pesados  
 

Os metais pesados fazem parte dos numerosos poluentes inorgânicos, que podem 

contaminar a água, alterando as suas características naturais, podendo torná-la imprópria 

ao consumo humano. De acordo com Kamani et al. (2017), os metais pesados estão entre 

os contaminantes considerados nocivos e persistentes encontrados na água. 

Esses metais podem ser entendidos como elementos químicos com uma densidade 

que é, pelo menos, cinco vezes a densidade da água e são considerados tóxicos, mesmo em 

baixas concentrações (Paul et al., 2017). Os elementos químicos metálicos, na sua forma 

elementar, apresentam densidade maior que 5 g cm-³ ou número atômico maior que 20. 

Alguns metais conhecidos e suas densidades são arsênico (5,7 g cm-³), ferro (7,9 g cm-³), 

cobalto (8,8 g cm-³), níquel (8,9 g cm-³), cobre (8,96 g cm-³), chumbo (11,34 g cm-³) e 

mercúrio (13,54 g cm-³). 
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O desenvolvimento econômico e os processos industriais e agrícolas em todo o 

mundo são os principais responsáveis pelos elevados índices de contaminação do solo e da 

água por metais pesados, visto que constituem um dos principais poluentes presentes em 

efluentes industriais. Diversos processos industriais, como beneficiamento mineral, 

galvanoplastia, fabricação de eletrônicos, refino de petróleo e processamento químico são 

fontes de metais pesados (Li et al., 2018). Como exemplos, podemos citar cobre (Cu2+), 

níquel (Ni2+), chumbo (Pb2+), cádmio (Cd2+), mercúrio (Hg2+), entre outros, que podem ser 

encontrados em corpos d’água devido ao lançamento de efluentes industriais não 

adequadamente tratados (Zhu et al., 2021). 

Jafari et al. (2018) destacam que os metais pesados são liberados no ambiente 

naturalmente ou por meio de atividades antrópicas. As principais fontes naturais de 

introdução de metais pesados no ambiente estão relacionadas ao intemperismo de rochas, 

pois muitos metais pesados são constituintes naturais da crosta terrestre. Além do 

intemperismo, Rietzler et al. (2001) citam os tipos de solos e as atividades vulcânicas, 

processos de lixiviação, erosão e escoamento pluvial. Já as fontes antrópicas, estão 

associadas aos diferentes tipos de uso do solo, com destaque para a mineração, atividades 

industriais, lançamento de esgotos domésticos, o deflúvio urbano e a agricultura. 

Zubaidi et al. (2020) destacam que em muitas regiões do mundo, especialmente nos 

países não desenvolvidos, a contaminação da água por metais pesados está se tornando um 

problema ambiental crítico devido ao lançamento contínuo de águas residuais 

inadequadamente tratadas em corpos d'água superficiais. Uma vez lançados na água, os 

metais podem causar grandes danos ao meio ambiente e, consequentemente, à saúde 

humana, devido às suas características de toxicidade, resistência à degradação e 

bioacumulação (Wang et al., 2020).  

Os metais pesados podem atingir o corpo humano por várias vias, como ingestão 

direta, contato dérmico e inalação. Para Dorne et al. (2011), embora a ingestão direta seja a 

via predominante de exposição a contaminantes na água potável, a inalação e a absorção 

dérmica também devem ser consideradas. Os metais pesados, além se serem tóxicos, não 

biodegradáveis e cumulativos no organismo, podem provocar diversos tipos de doenças no 

ser humano mesmo com a ingestão de pequenas doses (Shen et al., 2019). Para Hawal, Al-

Sulttani e Kariem (2021), o cobre (Cu2+) está entre os metais pesados recorrentemente 

encontrados em níveis significativos em corpos d’água de todo o mundo. 
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3.4.1 Cobre  
 

O cobre é um elemento químico de símbolo Cu e número atômico 29, classificado 

como metal de transição. À temperatura ambiente o cobre encontra-se no estado sólido, 

possui densidade de 8,96 g cm-3, peso atômico de 63,54 gmol-1 e raio atômico de 128 pm 

(NCBI, 2021).  

As diferentes formas de cobre são Cu (metal), Cu+ (íon cuproso) e Cu2+ (íon 

cúprico), sendo o Cu2+ considerado o elemento mais tóxico e presente no meio ambiente 

(Liu et al., 2023). O Cu pode ser encontrado naturalmente em diversos minerais, entre eles 

destacam-se a calcocita (Cu2S), constituída de 79,8% de cobre, e a calcopirita (CuFeS2), 

constituída por 34,5% desse mesmo elemento (Moura, 2001), a partir de processos 

erosivos, o Cu2+ pode ser naturalmente disperso pelo ambiente. Na atmosfera, o Cu 

geralmente é encontrado na forma de óxidos, sulfatos e carbonatos, podendo ser disperso 

por erupções vulcânicas e pelo vento e, dependendo do tamanho, as partículas podem 

sofrer deposição seca ou serem arrastadas pela água da chuva. O Cu disperso no ambiente 

pode atingir fontes de águas superficiais e subterrâneas, nas suas principais formas 

solúveis, Cu2+, Cu(HCO3) e Cu(OH)2 (CETESB, 2021). 

Além das formas naturais de dispersão, o Cu pode também ser disperso no 

ambiente por fontes antropogênicas. Indústrias de segmentos variados têm aplicado 

compostos de Cu em seus processos produtivos em razão da sua maleabilidade, 

condutividade elétrica e capacidade de formar várias ligas (Go et al., 2021). De acordo 

com Acharya et al. (2019), as principais indústrias são de galvanoplastia, eletrônicos, 

metalúrgica, refino de petróleo e defensivos agrícolas, além das atividades de mineração 

que, em virtude da abundância de minerais constituídos por Cu, proporcionam a descarga 

de quantidades significantes desse e de outros metais no meio ambiente. Prasad, Thomas e 

Ramesh (2021) acrescentam que os compostos químicos de Cu são usados rotineiramente 

na fabricação de corantes sintéticos, conservantes de madeira, fungicidas, inseticidas e 

algicidas. 

Embora o Cu seja considerado um micronutriente essencial às plantas, aos animais 

e aos seres humanos, desempenhando importante papel na síntese de hemoglobina e no 

sistema imunológico (Ndekei et al., 2021), a ingestão prolongada de Cu2+ ou a exposição a 

concentrações elevadas tem efeitos nocivos sobre a saúde humana, dentre os quais a 

literatura cita doenças graves, como distúrbios gastrointestinais, danos hepáticos e renais, 
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Alzheimer e Wilson (Gomaa et al., 2021; Royer; Sharman, 2020), também são citados 

danos à imunidade, maior suscetibilidade a infecções, desenvolvimento de doenças 

alérgicas, autoimunes e cancerígenas (Trus et al., 2021).  

Para Liu et al. (2023), o Cu2+ pode permear os sistemas de águas superficiais e 

subterrâneas e também pode ser encontrado na água potável, ameaçando a saúde humana. 

Por este motivo diversas pesquisas e relatórios nacionais e internacionais têm alertado para 

os crescentes níveis de contaminação por Cu2+ em mananciais superficiais e subterrâneos 

em todo o mundo (Tabela 1), a exemplo do Reino Unido (Donnachie et al., 2014), África 

do Sul (Cacciuttolo; Cano, 2022), e no Brasil, especialmente após acidentes de 

derramamento de rejeitos de mineração (Mourão et al., 2023).  

 

Tabela 1 - Concentrações de Cu2+ em águas superficiais e subterrâneas em diferentes 
países. 

País / Região Concentração de Cu2+ Referência 

Brasil/Minas Gerais 2,56 ± 0,30 µg L-1* Mourão et al. (2023) 

China/Tibet, Rona 2114,00 ± 65,89 µg L-1* Qiao et al. (2020) 

Uganda/Kilembe  61 µg L-1 Abraham; Susan (2017) 

China/Baía de Liaodong 11,9 µg L-1 Zhu et al. (2022) 

Chile/Maule 60 µg L-1 Cacciuttolo; Cano (2022) 

Brasil/Amazonas 35 ± 4 nmol L-1* Hollister et al. (2021) 

Brasil/Amazonas 18,20 µg L-1 De Queiroz et al. (2022) 

Nota: * Média ± desvio padrão. 

Fonte: Adaptado de Liu et al. (2023). 

 

Shulyak et al. (2021), Gabasiane et al. (2021) e Fisher et al. (2021) também 

alertaram para os crescentes níveis de Cu2+ em mananciais superficiais e subterrâneos em 

outros países. Outros estudos, por sua vez, centraram esforços em desenvolver métodos 

e/ou tecnologias capazes de reduzir a concentração de Cu2+ em águas potáveis, como 

Asokan, Vivekanand e Muniraj (2020) que propuseram um método alternativo para a 

remoção de Cu2+ em água potável, em um sistema descentralizado diretamente no ponto de 

uso. O estudo avaliou o desempenho de dez adsorventes naturais, incluindo cascas, folhas e 

especiarias de valor medicinal, na remoção de Cu2+ em amostras de água potável 
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enriquecidas com o metal. Os resultados mostraram que a casca de nim (Azadirachta 

Indica) apresentou o maior percentual de remoção, alcançando 91,2%. 

Manne et al. (2022) demonstraram preocupação em relação à utilização de vasos de 

cobre para o armazenamento de água potável, sobretudo em comunidades rurais, em 

virtude da lixiviação e aumento nos níveis desse metal na água reservada. Tais autores 

avaliaram a concentração de Cu2+ na água potável após o armazenamento em 

recipientes/garrafas de cobre em diferentes períodos de tempo, por até 168 h, e verificaram 

que à medida que o tempo de reservação aumenta, simultaneamente, o teor de Cu2+ 

também aumenta na água armazenada, podendo alcançar níveis que causem danos à saúde 

das pessoas. 

Nesse sentido, torna-se cada vez mais necessário reduzir as concentrações de Cu2+ 

em águas residuárias, que atingiriam, por fim, os mananciais de água para abastecimento, 

buscando atingir níveis mínimos desse elemento que não comprometam a saúde e 

qualidade de vida da população (Bar; Mitra; Das, 2021; Dan et al., 2021; Mokokwe; 

Letshwenyo, 2022). No Brasil, devido à sua toxicidade, o valor máximo permitido (VMP) 

pela Portaria GM/MS Nº 888/2021 (Brasil, 2021), para o Cu2+, em águas tratadas e 

destinadas ao abastecimento doméstico, é de 2 mg L-1. 

 

3.5 Adsorção  
 

A adsorção, a troca iônica, a filtração por membranas e a precipitação química são 

os principais processos citados na literatura para a remoção de metais pesados em água e 

efluentes líquidos (Thi Quyen et al., 2021). Porém, esses processos, em sua maor parte, são 

complexos e onerosos, muitas vezes são ineficientes ou geram resíduos com altas 

concentrações de metais. Por esses motivos, nos últimos anos, a adsorção tem sido 

apontada como uma tecnologia vantajosa e amplamente empregada para remoção de 

metais pesados (Almanassra et al., 2022; Mo et al., 2018; Singh et al., 2023). 

A adsorção descreve a tendência de moléculas da fase fluida aderirem à superfície 

de um sólido, por meio de forças atrativas entre as moléculas. Para Luo et al. (2020), a 

adsorção consiste na transferência de massa da fase líquida para a fase sólida, onde os 

solutos, chamados de adsorvatos, são transferidos para as superfícies externa e interna dos 

adsorventes. A migração destes componentes de uma fase para outra tem como força 
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motriz a diferença de concentração entre o fluido e a superfície do adsorvente (Liu et al., 

2021). Para Kandasamy et al. (2008), a adsorção é um processo resultante da interação da 

força de Van der Waals e de forças eletrostáticas, entre o adsorvato a ser adsorvido e a 

superfície do adsorvente. Portanto, pode ser classificada de duas formas: adsorção física ou 

adsorção química, dependendo da natureza das interações que existem entre o adsorvente e 

o adsorvato. 

O processo de adsorção física, também conhecido como fisissorção, ocorre quando 

as forças intermoleculares de atração entre as moléculas do gás ou líquido e o sólido 

adsorvente são maiores do que a atração das moléculas do fluido entre si e são atribuídas às 

forças de Van der Waalls, este processo não requer nenhuma energia de ativação e forma 

uma camada multimolecular de natureza reversível (Soliman; Moustafa, 2020). Para Fetter, 

Boving e Kreamer (2018), na adsorção física, as interações são fracas e reversíveis, do tipo 

dipolo-dipolo, interações de dispersão e ligações de hidrogênio.  

Na adsorção química ou quimissorção, a estrutura do adsorvente é alterada devido à 

interação com o adsorvato, fazendo com que novas ligações químicas aconteçam. A 

quimissorção envolve a troca ou partilha de elétrons entre as moléculas do adsorvato e a 

superfície do adsorvente, resultando em uma reação química. Isso resulta essencialmente 

numa nova ligação química e, portanto, bem mais forte que no caso da fisissorção 

(Nascimento et al., 2020). Fetter, Boving e Kreamer (2018) acrescentam que esse processo 

é, normalmente, irreversível e há formação apenas de monocamada. Ferreira et al. (2021) 

afirmam que, à medida que as camadas multimoleculares e as superfícies ocupadas das 

monocamadas aumentam, há uma redução das forças de ligação entre os adsorvatos e os 

adsorventes. 

Embora as adsorções física e química sejam caracterizadas por diferentes efeitos 

térmicos, não existe uma diferença clara entre os dois mecanismos. De Gisi et al. (2016) 

afirmam que, se a condição for favorável, os dois processos podem ocorrer em sucessão 

ou, até mesmo, simultaneamente. Bello e Raman (2019) ressaltam ainda que, a adsorção 

corresponde a um processo reversível e que, quando as ligações entre os adsorvatos e os 

adsorventes não têm energia suficiente, os adsorvatos podem retornar à solução, dando 

início, nesse caso, ao processo de dessorção. 

Para a realização de processos de adsorção, torna-se importante avaliar os fatores 

que podem influenciar no grau de adsorção, são eles: pH, temperatura, natureza do 

adsorvente, estrutura do poro e área superficial do adsorvente (Almanassra et al., 2022; 
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Joseph et al., 2019; Zafar et al., 2022), bem como realizar os estudos de cinética e 

equilíbrio de adsorção para obtenção de informações relevantes acerca da velocidade e dos 

mecanismos envolvidos na adsorção.  

 

3.6 Cinética de adsorção 
 

A cinética de adsorção expressa a taxa de remoção do adsorvato na fase líquida em 

relação ao tempo, envolvendo a transferência de massa de um ou mais componentes 

contidos em uma solução para o interior da partícula do adsorvente, os quais deverão 

migrar através dos macroporos até as regiões mais interiores desta partícula (Nascimento et 

al., 2020).  A cinética de um processo adsortivo envolve três etapas, o primeiro é o 

transporte dos íons ou moléculas da solução para a superfície externa do adsorvente. Os 

íons e moléculas na superfície do adsorvente posteriormente se difundem dentro do 

adsorvente. A última etapa envolve as reações químicas entre os grupos ativos do 

adsorvente e os íons (Abiodun et al., 2023). A mais lenta destas três etapas, que ocorrem 

em várias taxas, determina a taxa de adsorção (Hassaan et al., 2023). As etapas da cinética 

de adsorção são ilustradas na Figura 4. 

 

Figura 4 - Etapas da cinética de adsorção. 

 

Fonte: Nascimento et al. (2014) 

 

A cinética do processo de adsorção pode ser afetada por diversos fatores. Ferreira et 

al. (2017) destacam que a adsorção pode ser afetada pelas propriedades físicas e químicas 
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do adsorvente, como a morfologia, porosidade, distribuição de poros, tamanho da partícula, 

área específica, interação entre adsorvente e adsorvato, características do adsorvato e sua 

concentração. Além desses fatores, a adsorção pode ainda ser afetada pela agitação, como 

também, pela concentração do adsorvato. 

No estudo da adsorção, os aspectos cinéticos devem ser avaliados para fornecer 

mais detalhes sobre seus mecanismos, características e possibilidades de aplicação. Estes 

dados podem determinar o tempo de equilíbrio para atingir a concentração necessária do 

adsorvato, possibilitando a concepção e a operação de um equipamento de adsorção (Dotto 

et al., 2017). 

Para tanto, diversos modelos matemáticos são sugeridos para descrever as 

operações de adsorção, que são classificados como modelos difusionais e modelos de 

reação de adsorção. Ambos são usados para descrever as peculiaridades da cinética da 

adsorção por meio de equações matemáticas. Dentre os modelos cinéticos mais utilizados, 

de acordo com a literatura, estão os modelos de pseudo-primeira ordem e pseudo-segunda 

ordem (Zafara et al., 2021; Liu et al., 2022; Mokokwe; Letshwenyo, 2022). Diante dos 

resultados observados, o modelo cinético que melhor se ajusta aos dados experimentais, 

será aquele que melhor descreve o processo de cinética da adsorção. 

 

3.6.1 Modelo cinético pseudo-primeira ordem 
 

O modelo de pseudo-primeira ordem, proposto por Lagergren foi o primeiro a ser 

desenvolvido para avaliar o processo de adsorção de um sistema sólido-líquido 

(Nascimento et al., 2020). O modelo assume que a velocidade da remoção do soluto da 

solução com o tempo é diretamente proporcional à diferença entre a quantidade adsorvida 

no equilíbrio e a quantidade de soluto adsorvida em qualquer tempo t e é representado pela 

Equação 2. 

 

 
𝑑𝑞𝑡𝑑𝑡 =  𝑘1 (𝑞𝑒 −  𝑞𝑡)                                                                                                (2) 

 

Onde: 𝑘1 : constante da taxa de adsorção de pseudo-primeira ordem (min-1); 
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 𝑞𝑒 e  𝑞𝑡 são as quantidades adsorvidas por grama de adsorvente no equilíbrio e no tempo t, 

respectivamente (mg g-1). 

 

A solução da Equação 2 pode ser encontrada pela Equação 3, onde o valor de 𝑘1 

pode ser determinado pelo gráfico de ln (qe - qt) versus t (Nascimento et al., 2020). 

 

 ln(𝑞𝑒 − 𝑞𝑡) = 𝑙𝑛𝑞𝑒 − 𝑘1𝑡                                                                                      (3) 

 

McKay et al. (1998) sugerem que, na maioria dos casos, a equação de pseudo-

primeira ordem de Lagergren não se ajusta bem para toda a faixa de tempo e, geralmente, é 

aplicável apenas para os 20-30 minutos iniciais do processo de adsorção. Alguns estudos 

avaliaram as cascas de arroz para a adsorção de diferentes íons metálicos e não 

encontraram boas correlações dos dados experimentais ao modelo de pseudo-primeira 

ordem (Bai et al., 202; Khalil et al., 2021; Lv et al., 2020; Malik et al., 2020;  Zafara et al., 

2021), todavia, estudos recentes têm investigado a adsorção em cascas de arroz 

modificadas quimicamente com cobertura de nanopartículas de óxido de ferro e hidróxido 

de potássio e a cinética de pseudo-primeira ordem foi observada (Javed et al., 2022; Wang 

et al., 2022).  

 

 3.6.2 Modelo cinético pseudo-segunda ordem 
 

O modelo de pseudo-segunda ordem foi desenvolvido por Ho e McKay 

(Nascimento et al., 2020) e, diferentemente do modelo de pseudo-primeira ordem, pode ser 

aplicado a todos os dados experimentais ao longo de todo o tempo de contato entre 

adsorvato e adsorvente. O modelo cinético de pseudo-segunda ordem considera que a 

variação da remoção do soluto da solução com o tempo é diretamente proporcional ao 

quadrado da diferença entre a quantidade adsorvida no equilíbrio e a quantidade de soluto 

adsorvida em qualquer tempo t, como mostrado na Equação 4.  

 𝑑𝑞𝑡𝑑𝑡 =  𝑘2 (𝑞𝑒 − 𝑞𝑡)²                                                                                                (4) 
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Onde:  𝑘2 : constante da taxa de adsorção de pseudo-segunda ordem (g mg-1 min-1). 

 

Uma solução para a Equação 4 pode ser encontrada a partir da Equação 5. 

 𝑡𝑞𝑡 =  1𝑘2𝑞𝑒2 + 𝑡𝑞𝑒                                                                                                         (5) 

 

Nascimento et al. (2020) afirmam que os valores de qe e k2 podem ser obtidos pela 

interceptação e inclinação da curva apresentada em um gráfico (t/qt) vs. t. Ressaltam ainda 

que, nos casos em que o modelo cinético de pseudo-segunda ordem for aplicável, a análise 

de correlação de (t/qt) vs. t deve apresentar uma relação linear próxima a 1. 

O modelo de pseudo-segunda ordem tem sido amplamente utilizado em estudos 

cinéticos de adsorção de diferentes materiais adsorventes, incluindo as cascas do arroz. Lv 

et al. (2020) ao avaliarem o potencial do carvão ativado da casca do arroz modificado 

quimicamente na adsorção de fenol em água, encontraram que, cineticamente, a adsorção 

do fenol concorda com o modelo de adsorção de pseudo-segunda ordem. Resultado 

semelhante foi obtido por Voltolini, Ferreira e Alves (2021) ao encontrarem bom ajuste do 

modelo cinético de pseudo-segunda ordem aos dados experimentais da adsorção de íons de 

Cu2+ em efluente sintético, utilizando a casca de arroz tratada e cinza da casca de arroz 

como materiais adsorventes. 

 

3.7 Equilíbrio de adsorção 
 

O estudo do equilíbrio fornece informações importantes para análise dos processos 

de adsorção. Segundo Nascimento et al. (2020), quando o adsorvato é colocado em contato 

com o adsorvente, as moléculas ou íons tendem a fluir do meio aquoso para a superfície do 

adsorvente até que a concentração de soluto na fase líquida (Ce) permaneça constante. 

Nesse estágio, é dito que o sistema atingiu o estado de equilíbrio e a capacidade de 

adsorção do adsorvente (q) é determinada. Para obter os valores de q, deve-se realizar o 

balanço de massa, em que a quantidade de adsorvato no adsorvente deve ser igual à 

quantidade de adsorvato removido da solução, como mostrado na Equação 6. 
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 𝑞 =  (𝐶𝑜− 𝐶𝑒)𝑉𝑚                                                                                                             (6) 

 

Onde: 

q: capacidade de adsorção (mg g -1) 

Co: concentração inicial do adsorvato (mg L-1); 

Ce: concentração do adsorvato no equilíbrio (mg L-1); 

V: volume da solução (L); 

m: massa do adsorvente (g). 

 

Como consequência, pode-se obter um gráfico de q vs. Ce, chamado de isoterma de 

adsorção. A curva do gráfico de isoterma de adsorção expressa a quantidade de adsorvato 

por unidade de peso de adsorvente, como uma função da concentração de equilíbrio do 

adsorvato na fase líquida, a uma temperatura constante (Al-Ghouti; Da'ana, 2020). A 

análise das isotermas de adsorção permite avaliar as características do adsorvente, como 

tamanho dos poros, volume dos poros, energia de adsorção e área superficial (Priya et al., 

2022), sob determinadas condições experimentais em que o processo é submetido. Podem 

ainda ser utilizadas para obter detalhes importantes sobre o processo de adsorção, 

especificamente relacionado à relação entre adsorvente e adsorvato (Yahya et al., 2020), 

sendo possível maximizar o uso de adsorventes (Bayuo et al., 2019).  

As isotermas de adsorção podem ser classificadas em quatro categorias principais 

(Figura 5), conforme os comportamentos típicos de algumas isotermas descritos em 

Nascimento et al. (2020). 

1. Isoterma linear: a massa de adsorvato retida por unidade de massa do adsorvente é 

proporcional à concentração de equilíbrio do adsorvato na fase fluida; 

1. Isoterma favorável: a massa de adsorvato retida por unidade de massa do 

adsorvente é alta para uma baixa concentração de equilíbrio do adsorvato na fase 

fluida;  

2. Isoterma irreversível: a massa de adsorvato retida por unidade de massa do 

adsorvente independe da concentração de equilíbrio do adsorvato na fase fluida; 

3. Isoterma desfavorável: a massa de adsorvato retida por unidade de massa do 

adsorvente é baixa mesmo para uma alta concentração de equilíbrio do adsorvato 

na fase fluida. 
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Figura 5 - Tipos de isoterma. 

 

Fonte: Adaptado de Nascimento et al. (2020) 

 

Diversos modelos de isotermas de adsorção foram desenvolvidos ao longo dos 

anos, considerando diferentes mecanismos e variáveis do processo de adsorção. 

Unuabonah et al. (2019) ressaltam que os modelos fornecem dados importantes e 

necessários aos projetos de reatores de adsorção em escala real. Dentre os modelos citados 

na literatura, os de Langmuir e Freundlich são os modelos mais comumente utilizados 

(Daud et al., 2020), devido, principalmente, à capacidade de descrever o comportamento 

dos dados experimentais e a sua simplicidade de aplicação, baseada no fato de utilizarem 

apenas dois parâmetros em suas equações. 

 

3.7.1 Isoterma de Langmuir 
 

O modelo desenvolvido por Langmuir considera os dados de equilíbrio de adsorção 

e as características da adsorção para descrever o mecanismo de interação entre os 

contaminantes e o adsorvente (Liu et al., 2022) e é um dos modelos mais utilizados para 

representação dos estudos de equilíbrio da adsorção. As expressões matemáticas do 

modelo de Langmuir consideram as suposições básicas de que a taxa de dessorção de uma 
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superfície varia diretamente com a fração de cobertura da superfície (q). Também assume 

que a taxa de adsorção e dessorção são iguais quando o equilíbrio é alcançado em um sítio 

de ligação específico e que todos os sítios de adsorção são considerados idênticos sem a 

interação da molécula adsorvida na superfície do adsorvente (Ajiboye; Oyewo; Onwudiwe, 

2021). 

Ray, Mishra e Kalambhad (2021) acrescentam que, quando todos os sítios 

adsorventes são ocupados, os íons da solução não são mais adsorvidos e, de acordo com 

Karimi et al. (2019), o modelo é aplicado principalmente para adsorção em monocamada.  

A expressão que representa a isoterma de Langmuir é mostrada na Equação 7. 

 𝑞 =  𝑞𝑚𝑎𝑥𝐾𝐿𝐶𝑒1+ 𝐾𝐿𝐶𝑒                                                                                          (7) 

 

Onde: 

q: quantidade do soluto adsorvido por grama de adsorvente no equilíbrio (mg g-1); 

qmax: capacidade máxima de adsorção (mg g-1); 

KL: constante de interação adsorvato/adsorvente (L mg-1); 

Ce: concentração do adsorvato no equilíbrio (mg L-1). 

  

Nascimento et al. (2020) destacam que, frequentemente, a Equação 7 é rearranjada 

para outras formas lineares para determinar os valores de KL e qmax, como mostrado na 

Equação 8. 

 1𝑞 = 1𝑞𝑚𝑎𝑥 +  1𝐾𝐿𝑞𝑚𝑎𝑥𝐶𝑒                                                                              (8) 

 

Tomando-se como base a Equação 8, a construção do gráfico 1/q vs. 1/Ce irá 

produzir uma linha reta (a qual é geralmente obtida por um procedimento de ajuste linear 

por mínimos quadrados) com inclinação 1/(KLqmax) e interceptação, 1/qmax, conhecendo 

os valores da inclinação e a interceptação, pode-se facilmente calcular valores para os dois 

parâmetros KL e qmax. 

Uma análise importante muito utilizada no modelo de Langmuir, correspondente ao 

grau de desenvolvimento do processo de adsorção, representado pelo valor de RL (fator de 
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separação), o qual é calculado utilizando-se os resultados obtidos de qmax e KL, por meio 

da Equação 9. 

 𝑅𝐿 =  11+ 𝐾𝐿𝐶0                                                                                                            (9) 

 

De acordo com os resultados de RL, obtêm-se  a forma de isoterma, como 

apresentado na Tabela 2, predizendo se a natureza da adsorção é favorável ou 

desfavorável. 

 

Tabela 2 - Fator de separação RL e isoterma resultante. 

Fator de Separação (RL) Isoterma 

RL > 1 Desfavorável 

RL = 1 Linear 

0< R L <1 Favorável 

RL = 0 Irreversível 

Fonte: Adaptado de Al-Ghouti; Da'ana (2020). 

 

3.7.2 Isoterma de Freundlich 
 

O modelo desenvolvido por Freundlich é originalmente empírico e descreve a 

adsorção de várias camadas de moléculas heterogêneas na superfície do adsorvente. Pode 

ser aplicado ao processo de adsorção que está ocorrendo na superfície heterogênea 

(Ayawei et al., 2017; Liu et al., 2022) e considerada a adsorção em multicamadas. 

O modelo considera superfícies heterogêneas com uma distribuição exponencial 

para os sítios de adsorção, os quais possuem diferentes energias de adsorção (Al-Ghouti; 

Da'ana, 2020), sendo representado pela Equação 10. 

 𝑞𝐹𝑅 =  𝐾𝐹𝐶𝑒1/𝑛                                                                                                       (10) 

 
 
Em que: 

q: quantidade de adsorção no equilíbrio (mg g-1); 
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Ce: concentração do adsorvato no equilíbrio (mg L-1); 

1/n: constante relacionada a heterogeneidade da superfície; 𝐾𝐹: constante de capacidade de adsorção de Freundlich (mg g-1 (mg L-1)-1/n). 

 
A determinação dos parâmetros KF e 1/n é obtida através da regressão linear, onde 

um gráfico de q vs. logCe apresentará uma inclinação de 1/n e uma interceptação de logKF. 

No modelo de Freundlich, quando a adsorção é favorável o valor de n (constante de 

Freundlich), em geral, se encontra entre 1 e 10 (Nascimento et al., 2020). 

 

3.8 Adsorção em leito fixo  
 

Os sistemas contínuos de adsorção podem ser operados em leito fixo (fluxo 

ascendente ou descendente), leito fluidizado e em leitos móveis, também chamados de 

sistemas de adsorção em leito expandido (Umembamalu et al., 2020), e correspondem aos 

métodos de tratamento em que uma solução contendo o adsorvato é passada continuamente 

através de uma coluna empacotada com o adsorvente, em uma determinada taxa de fluxo 

(Patel, 2022). 

Considerando o tratamento de grandes volumes, as colunas de leito fixo são mais 

adequadas para operar no modo de fluxo contínuo (Saravanan et al., 2022), por 

apresentarem simplicidade operacional, alta eficiência na remoção de contaminantes e por 

serem facilmente ampliadas a partir de estudos em escala de laboratório (Hawal; Al-

Sulttani; Kariem, 2021; Nwabanne et al., 2022;).  

O desempenho de uma coluna de leito fixo é estudado a partir das curvas de 

ruptura, que são uma representação da relação entre a concentração do adsorvato no 

efluente (denominado Ct) e a concentração inicial em função do tempo de adsorção (t) e da 

posição do leito (Patel, 2019). A curva de ruptura geralmente exibe uma curva em forma 

de ‘S’ com inclinação variável, e pode ser estudada por diferentes modelos matemáticos 

que foram desenvolvidos para estudar o desempenho da coluna de adsorção de leito fixo 

(Hummadi; Luo; He, 2022), como o modelo de Thomas. 

No estudo das curvas de ruptura, o tempo de ruptura e a forma da curva de ruptura 

são características muito importantes para determinar o funcionamento e a dinâmica de 

uma coluna de adsorção e estão intimamente relacionadas à zona de transferência de massa 

(ZTM) que se desenvolve dentro da coluna durante a adsorção (Nascimento et al., 2020). 
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De acordo com a Figura 6, durante o estágio inicial da adsorção, a solução contendo 

o adsorvato é inserida na coluna, o adsorvato é rapidamente adsorvido pela camada 

superior de adsorvente, e nenhum adsorvato é observado no efluente final da coluna. 

Assim, a ZTM é formada na parte superior do leito adsorvente. Neste ponto, a 

concentração de adsorvato (Ct) é zero e, portanto, a relação entre a concentração efluente e 

a concentração inicial (Ct/ Co) é zero (Patell, 2019).  

Com a continuidade do processo, a camada superior do adsorvente é saturada e a 

ZTM se desloca progressivamente em direção ao final do leito adsorvente. A concentração 

do adsorvato aumenta gradualmente no efluente final da coluna de adsorção, e quando 

atinge o valor máximo permitido nas legislações ambientais vigentes ou 5% da 

concentração inicial (Co), dizemos que foi alcançado o ponto de ruptura do adsorvente. 

Após esse ponto, a concentração de adsorvato no efluente final da coluna aumenta até 

atingir o ponto de exaustão, quando a concentração final corresponde a 90% da Co (Voltan 

et al. 2016; An et al., 2021). 

  

Figura 6 - Representação da zona de transferência de massa (ZTM) em uma coluna de leito 
fixo. 

 

Fonte: Adaptado de Yakout et al. (2019). 
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A partir de dados experimentais das curvas de ruptura podem ser obtidos alguns 

parâmetros operacionais importantes no desenvolvimento de uma coluna de leito fixo 

(Patell, 2022), como tempo de ruptura (tb), tempo de exaustão (tx), volume de ruptura (Vb), 

volume de exaustão (Vx), que são obtidos experimentalmente, e de acordo com as equações 

de 11 a 16, pode-se calcular o tempo para o estabelecimento da zona de adsorção primária 

(ZAP) (tx), tempo necessário para mover a ZAP na coluna (tδ), taxa de uso do adsorvente 

(UR) (Antil et al. 2022), capacidade de remoção da coluna no ponto de ruptura (qb) e no 

equilíbrio (qe) e percentual de saturação (%S) (Nwabanne et al., 2022; Nascimento et al., 

2020). A análise desses dados é útil para calcular parâmetros de projeto em escala real 

(scaling-up), bem como para avaliar o desempenho do adsorvente em processos de 

adsorção contínua (Mondal; Chakraborty, 2020). 

 𝑡𝑥 =  𝑉𝑥𝑄                                                                                                                    (11) 

 

Em que:  

tx: tempo para mover a ZAP até a saída do leito (min); 

Q: vazão volumétrica (mL min-1); 

Vx: volume de exaustão (mL). 

 𝑡𝛿 =  𝑉𝑥 − 𝑉𝑏𝑄                                                                                                             (12) 

 

Em que: 

tδ: tempo necessário para mover a ZAP na coluna (min.); 

Vx: volume de exaustão (mL); 

Vb: volume de ruptura (mL); 

Q: vazão volumétrica (mL min-1). 

 𝑈𝑅 =  𝑀𝐿𝑉𝑏                                                                                                                 (13) 

 

Em que: 

ML: massa de material adsorvente dentro da coluna (g); 

Vb: volume de solução tratada no ponto de ruptura (L). 
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 %𝑆 =  [1 + (𝛿 (𝐹−1)𝐷 )] ∗ 100                                                                                 (14) 

 

Em que: 

δ: comprimento da ZTM (cm); 

F: capacidade fracional do adsorvente; 

D: profundidade do leito (cm); 

 𝑞𝑏 =  𝐶𝑜 𝑄𝑀𝐿  ∫ (1 − 𝐶𝐶𝑜)  𝑑𝑡𝑡𝑏0                                                                                     (15) 

 

 𝑞𝑒 =  𝐶𝑜 𝑄𝑀𝐿  ∫ (1 − 𝐶𝐶𝑜)  𝑑𝑡𝑡𝑥0                                                                                     (16)  

 

Em que: 

qb: capacidade de adsorção no ponto de ruptura (mg g-1); 

Co: Concentração inicial da solução na entrada da coluna (mg L-1); 

Q: vazão volumétrica da solução (mL min-1); 

ML: massa de material adsorvente dentro da coluna (g); 

tb: tempo até o ponto de ruptura (min); 

tx: tempo até o ponto de exaustão (min); 

C: concentração da solução na saída da coluna em determinado tempo (mg L-1). 

 

O desempenho de uma coluna de adsorção em leito fixo pode ser influenciado por 

alguns parâmetros como vazão, concentração de adsorvato, altura do leito adsorvente, pH e 

tamanho de partícula, por este motivo, muitos estudos avaliam estes parâmetros para 

identificar as melhores condições para operação da coluna (Antil et al., 2022; Fernandez-

Andrade et al., 2022; Nwabanne et al., 2022; Yahyaa et al., 2020). Em seu estudo, Saha et 

al. (2021) avaliaram uma coluna de adsorção contendo cascas de arroz, com diâmetro 

médio de 0,250 mm, para a remoção do corante verde malaquita e observaram que o tempo 

de ruptura aumentou com o incremento na altura do leito adsorvente, encontrando o tempo 

máximo de 230 min no leito adsorvente de 6 cm. O aumento da taxa de fluxo de 8 mL min-

1 para 16 mL min-1, por sua vez, reduziu o tempo de ruptura de 150 para 75 min, de forma 
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semelhante, o tempo de ruptura foi atingido mais rapidamente na concentração mais alta da 

solução de alimentação (150 mg L-1).   

 

3.8.1 Modelo de Thomas  
 

Diferentes modelos empíricos foram desenvolvidos para estudar o desempenho de 

uma coluna de adsorção em leito fixo a partir de estudos realizados em escala de 

laboratório, tais como o de Thomas, Adams-Bohart e Yoon-Nelson (Daghbandan; Souraki; 

Zadeh, 2022; Nwabanne et al., 2022). 

O modelo de Thomas é um dos modelos mais gerais e tem sido amplamente 

utilizado para representar o desempenho das colunas de adsorção (Patell, 2019). O modelo 

busca determinar a capacidade de adsorção e analisar as curvas de ruptura, assumindo que 

o equilíbrio de adsorção segue o modelo de Langmuir e a cinética de adsorção é governada 

pela equação de pseudo-segunda ordem (Thirunavukkarasu; Nithya; Sivashankar, 2021), 

além disso, este modelo assume que não há dispersão axial durante o transporte das 

moléculas de adsorvato através da interface sólido-líquido (Rajeswari et al., 2021). 

A capacidade máxima de adsorção de um adsorvente em um sistema contínuo pode 

ser obtida pelo modelo de Thomas, por meio das Equações 17 e 18, nas suas formas não 

linear e linear, respectivamente. 

 𝐶𝐶𝑜 =  11+ 𝑒  𝐾𝑡(𝑞𝑜 𝑚𝑠−𝐶𝑜 𝑉𝑒)𝐹𝑚                                                                                            (16) 

 ln(𝐶𝑜𝐶 − 1) = 𝐾𝑡 𝑞𝑜 𝑚𝑠𝐹𝑚 − 𝐾𝑡 𝑞𝑜 𝑡                                                                            (17) 

 

Em que:  

C: concentração do adsorvato em determinado volume (mg L-1 ou mol L-1); 

Co: concentração inicial da solução (mg L-1 ou mol L-1); 

Kt: constante de Thomas; 

qo: capacidade máxima de adsorção (mg g-1); 

ms: massa de adsorvente em gramas (g); 

Fm: fluxo volumétrico (L min-1); 

Ve: volume efluente à coluna (mL). 
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Na abordagem linear, a capacidade máxima de adsorção do leito qo e o coeficiente 

Kt podem ser obtidos pelo intercepto e inclinação, respectivamente, de uma curva obtida 

plotando-se ln( 𝐶𝑜𝐶 − 1) contra t ou Ve do ponto de ruptura até o ponto de exaustão (Mitra 

et al., 2019). Ao obter os valores de qo e Kt, Nascimento et al. (2020) afirmam que é 

possível estimar a massa total de adsorvente requerida para tratar um efluente em uma 

coluna em escala piloto ou real, requerendo apenas a concentração de alimentação do 

adsorvato, a vazão diária e o volume de solução a ser tratada. 

 

3.9 Adsorventes 
 

Os adsorventes são materiais naturais ou sintéticos, geralmente sólidos e porosos, 

que apresentam seletividade, resistência mecânica e inércia química em processos de 

adsorção (Piquet; Martelli, 2022). A maior parte dos materiais adsorventes possui estrutura 

porosa pouco regular, com diferentes tamanhos e formas de poros, de modo que, quanto 

maior a superfície porosa do adsorvente, maior a sua capacidade de adsorção. Para Kong e 

Adidharma (2019), os adsorventes com alto volume de poros grandes e pequenos permitem 

que as moléculas alcancem o seu interior e, assim, tornam o processo de adsorção mais 

eficiente.  

Existem diversos materiais adsorventes disponíveis comercialmente e muitos outros 

sendo estudados e avaliados quanto à sua aplicabilidade. Um passo importante nos estudos 

sobre a capacidade de um material adsorvente corresponde ao conhecimento e 

compreensão das características e da natureza físico-química do adsorvente, por meio de 

ensaios de caracterização. Os resultados podem indicar a capacidade de adsorver 

substâncias e a taxa com que isso ocorre, fornecendo informações importantes que 

subsidiarão a decisão sobre a escolha do material adsorvente. Para Zhu et al. (2021), a 

seleção de um bom adsorvente é a chave para a eficácia do processo de adsorção, aliando 

as características básicas de grande capacidade de adsorção, rapidez no processo e fácil 

separação ou recuperação. 

Alguns dos principais adsorventes mais difundidos e utilizados em processos de 

adsorção são: carvão ativado, alumina ativada, sílica gel, zeólitas e argilas e, dentre esses, 

o carvão ativado é o adsorvente comercial mais utilizado.  Porém, o alto custo pode limitar 
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a sua ampla utilização (Atta; Hummadi; M-Ridha, 2022; Dan et al., 2021), sobretudo em 

sistemas maiores de tratamento de água e efluentes. 

Neste cenário, a busca por novos materiais para serem empregados como 

adsorventes de baixo custo tem se mostrado uma alternativa eficiente que, aliada aos 

estudos de aproveitamento de resíduos, vem aumentando o número de pesquisas 

empregando os chamados biossorventes. De acordo com Piquet e Martelli (2022), os 

biossorventes são aqueles que podem ser obtidos diretamente da natureza, como os 

argilominerais, óxidos de metal, celulose, fibras naturais, resíduos agrícolas e outros. Os 

autores ainda destacam que esses materiais são de baixo custo e mais abundantes, enquanto 

os adsorventes sintéticos não são encontrados naturalmente. 

Para Joseph et al. (2019), os biossorventes à base de resíduos agrícolas têm sido 

amplamente investigados por pesquisadores em todo o mundo e, especialmente, em países 

em desenvolvimento, representando uma fonte de adsorventes abundantes e eficazes para 

implementar em processos de tratamento de água. Segundo Adeniyi et al. (2019), os 

resíduos agrícolas são considerados como matéria orgânica de baixo custo e fácil acesso, e 

grande parte desses resíduos é oriunda do cultivo, colheita, processamento e consumo de 

produtos agrícolas. 

Nessa perspectiva, cresce o interesse por parte de pesquisadores no estudo e 

avaliação de resíduos agrícolas como potenciais materiais adsorventes. Como exemplo, 

Abdulraheem et al. (2020) estudaram a possibilidade do emprego de resíduos agrícolas, 

palha e junco, como materiais adsorventes em uma unidade de filtração adsortiva com 

objetivo de remover íons de ferro em águas voltadas ao abastecimento humano. Os 

resultados mostraram que a palha e o junco podem ser considerados como potenciais 

adsorventes de baixo custo, além de serem ambientalmente adequados para a remoção de 

metais pesados, especificamente o ferro. Os autores observaram ainda que a adsorção foi 

favorecida em condições de meio básico e com emprego de maiores tempos de contato, 

onde a maior remoção de ferro foi observada em pH inicial da solução de 7 e tempo de 

retenção de 80 minutos. Outros autores, por sua vez, como Nata et al. (2022), Zafar et al. 

(2022), Almanassra et al. (2022), Saha et al. (2021) e Ndekei et al. (2021) comprovaram o 

potencial das cascas de arroz na remoção de diversos metais pesados em ensaios de 

adsorção estática e dinâmica. 
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3.9.1 Cascas de arroz  
 

A casca do arroz (Figura 7a) é um dos resíduos agroindustriais mais abundantes, 

visto a elevada produção mundial de arroz. Para Ohta et al. (2022), mais de 700 milhões de 

toneladas são produzidas anualmente. De acordo com Tsai, Lin e Huang (2021), a casca do 

arroz corresponde a cerca de 20% de toda a massa de arroz, resultando em, 

aproximadamente, 140 milhões de toneladas de casca de arroz geradas anualmente.  

O arroz do tipo vermelho pertence à mesma espécie do arroz branco (Oryza sativa 

L.) e tem esse nome devido à cor vermelha do pericarpo da semente (Figura 7b), cor 

característica do gênero Oryza linnaeus. No Brasil, o arroz do tipo vermelho é cultivado 

em áreas das regiões Centro-Oeste, Norte, sendo no Nordeste que se concentra a maior 

produção de arroz-vermelho do Brasil (Pereira et al., 2007).  

 

Figura 7 - Cascas de arroz e grãos de arroz vermelho. 

  

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

A casca do arroz reveste e protege os grãos de arroz durante as estações de 

crescimento e corresponde a uma capa lenhosa, dura e com baixa densidade, composta por 

materiais como lignina e sílica (Hawal; Al-Sulttani; Kariem, 2021). A casca do arroz é 

composta basicamente por biopolímeros, cujas paredes são constituídas por 32,24% de 

celulose, 21,34% de hemicelulose e 21,44% de lignina, 1,82% de extrativos, 8,11% de 

água e 15,05% de cinzas minerais (Daifullah; Girgis; Gad, 2003). Quanto à morfologia, a 

casca de arroz é composta por quatro camadas estruturais: epiderme externa, coberta com 

(a) (b) 
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uma espessa cutícula de células silificadas; esclerênquima ou fibra hipoderme, com parede 

lignificada; célula parênquima esponjosa e epiderme interna (Hounston, 1972). 

No processo produtivo, as cascas de arroz são consideradas como resíduos agrícolas 

abundantemente gerados e descartados diretamente no solo ou queimados (Liu et al., 

2023), porém, por apresentarem superfície irregular, de fibra dura e abrasiva, sendo muito 

resistente à degradação natural (biodegradação), a disposição em áreas a céu aberto ou 

mesmo em aterros sanitário, acarreta em graves problemas de acúmulo (Priya et al., 2022). 

Dessa maneira, é cada vez maior o interesse pelo reaproveitamento das cascas de arroz, 

visando minimizar os impactos ambientais advindos da sua destinação inadequada e, além 

disso, agregar valor a esses materiais. 

Devido às suas propriedades químicas e físicas, como o alto teor de sílica amorfa e 

grupos hidroxilas, as cascas de arroz podem ser empregadas como biossorvente em 

processos adsortivos (Lv et al., 2023). Hasan et al. (2019) e Shi et al. (2019) destacam que 

as principais propriedades são relacionadas às grandes quantidades de fibras, proteínas e 

grupos funcionais, como carboxila, hidroxila e amidogênio que compõem as cascas de 

arroz e possibilitam o processo de adsorção. Nguyen et al. (2019) acrescentam, ainda, a 

estrutura porosa das cascas de arroz e grande área de superfície com alta afinidade e 

seletividade para metais pesados.  

A casca de arroz pode ser usada como biossorvente na forma in natura, a qual 

envolve apenas a sua trituração e lavagem com água, ou modificada através do tratamento 

térmico ou com reagentes específicos. Yanaka et al. (2021) ressalta que a utilização das 

cascas de arroz in natura é considerada como a forma mais imediata e econômica para 

aplicação das cascas de arroz em processos adsortivos e que poucos estudos foram 

desenvolvidos para avaliar o desempenho e os mecanismos de adsorção das cascas de arroz 

in natura na remoção de metais pesados.  

A esse respeito, Malik et al. (2020) avaliaram o processo de adsorção do corante 

vermelho congo utilizando as cascas de arroz in natura, carvão de casca de arroz e carvão 

de casca de arroz quimicamente modificado e observaram que as eficiências máximas de 

remoção (88,7% e 92,3%) foram encontradas em pH 4 para as cascas de arroz in natura e 

carvão de casca de arroz, respectivamente, já para o carvão de casca de arroz 

quimicamente modificado o resultado foi de 98,9% em pH 6. Em seu estudo, foi 

demonstrado que as cascas de arroz nas diferentes formas apresentaram quase a mesma 

natureza química, com suas superfícies ligeiramente diferentes, o que conferiu a maior 
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eficiência de remoção do corante vermelho congo ao carvão de casca de arroz 

quimicamente modificado, mas também ressaltou a eficiência da casca de arroz in natura. 

Priya et al. (2022) examinaram a possibilidade da aplicação de cascas de arroz 

modificada com 0,1 N de HCl, como adsorvente para a eliminação de íons de Cr, Pb e Zn 

em soluções sintéticas. A máxima eficiência de adsorção foi obtida em pH 6,0, em um 

tempo de contato de 1 h, dosagem de cascas de arroz de 2,5 g L-1 e temperatura de 30°C 

para uma concentração de 25 mg L-1 de solução contendo os íons metálicos. As eficiências 

de remoção foram de até 87,12%, 88,63% e 99,28% para Cr, Pb e Zn, respectivamente. 

Um sistema contínuo de adsorção em leito fixo empregando cascas de arroz como 

material adsorvente foi estudado por Hawal, Al-Sulttani e Kariem (2021) visando a 

remoção de Pb de soluções aquosas. Os resultados mostraram que a capacidade de 

remoção aumentou com o tempo de operação e a altura do adsorvente na coluna. A maior 

remoção (81%) foi encontrada em condições de pH 4, altura de leito adsorvente de 50 cm, 

concentração inicial de 10 mgPb L-1 e a vazão de 10 mL min-1, demonstrando a 

aplicabilidade das cascas de arroz na remoção de Pb e fornecendo parâmetros importantes 

para a aplicação em colunas de adsorção em leito fixo. Hossain et al. (2022) relataram a 

necessidade de mais estudos para a investigação da adsorção em maiores escalas, como as 

colunas de adsorção em leito fixo, que têm sido implantadas, preferencialmente, no 

tratamento de águas e efluentes contaminados devido ao seu alto potencial, excelente 

eficiência de remoção de poluentes, simplicidade operacional, economia e gestão no 

aspecto comercial.  
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4. METODOLOGIA 
 

Os procedimentos metodológicos adotados na presente pesquisa foram organizados 

em 11 etapas principais, agrupadas em duas fases de trabalho. A primeira fase 

compreendeu as etapas de um a seis e a segunda fase, as etapas de sete a 11, como ilustra a 

Figura 8. A primeira fase de trabalho abrange, principalmente, as etapas de caracterização 

do manancial de água bruta, a montagem dos filtros lentos (FL-D e FL-T) em escala piloto, 

bem como a estrutura necessária para a retrolavagem dos filtros, também abrange os 

procedimentos necessários para a coleta, caracterização e preparação do caulim como meio 

filtrante e a operação dos FL-D e FL-T. As etapas descritas na segunda fase de trabalho, 

por sua vez, envolveram a coleta, preparação e caracterização das cascas de arroz vermelho 

como material adsorvente, a realização dos ensaios de adsorção em batelada (cinética e 

isotermas), os ensaios de adsorção em coluna de leito fixo em escala de laboratório, além 

da montagem e operação da coluna de adsorção em leito fixo em escala piloto. 

 

  Figura 8 - Fluxograma das etapas metodológicas da pesquisa. 
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Fonte: Autoria própria (2022) 

 

4.1 Etapa de filtração lenta 
 

4.1.1 Caracterização do manancial para captação de água bruta 
 

O rio Piranhas pertence à sub-bacia hidrográfica do Médio Piranhas Paraibano, na 

bacia hidrográfica do rio Piancó-Piranhas-Açu e foi utilizado como manancial nesta 

pesquisa. As coletas de água bruta (AB) foram realizadas em um ponto situado entre as 

coordenadas geográficas latitude de 6º 43’ 43’’ Sul e longitude 37º 47’ 40’’ Oeste, em um 

trecho do rio Piranhas localizado abaixo de uma ponte na BR-230, distante 5 km da cidade 

de Pombal, estado da Paraíba (Figura 9).  

Nesse ponto do rio Piranhas, existe uma estação fluviométrica da Agência Nacional 

de Águas e Saneamento Básico - ANA, operada pelo Serviço Geológico do Brasil - 

SGB/CPRM, onde estão instaladas réguas limnimétricas (Figura 10) para medição e 

acompanhamento diário do nível da água, bem como medidores automáticos de vazão. A 
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estação fluviométrica recebe a denominação de Sítio Vassouras (código 37410000) e 

disponibiliza dados de precipitação, nível da água e vazão diariamente. 

 

Figura 9 - Localização do ponto de coleta no rio Piranhas. 

 
Fonte: Autoria própria (2023) 

 
Figura 10 - Ponto de coleta de água bruta no rio Piranhas e régua limnimétrica para 

medição do nível de água. 

  

Fonte: Autoria própria (2023) 
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O rio Piranhas é uma das principais fontes hídricas da região e possui vazão 

regularizada pelos reservatórios estratégicos Engenheiro Ávidos/São Gonçalo e Curema-

Mãe-d’Água. As águas do rio Piranhas são responsáveis pelo abastecimento público de 

diversos núcleos habitacionais, urbanos e rurais, além de ser empregada em sistemas de 

agricultura irrigada, pecuária e abastecimento industrial (ANA, 2016). Nesta pesquisa, a 

água do rio Piranhas foi utilizada como a água bruta destinada ao sistema de tratamento e, 

para isso, foram coletados 100 L de água, em média, semanalmente. A AB coletada era 

conduzida ao local de instalação do sistema experimental (pátio ao lado do Laboratório de 

Análise de Água – Laag, da UFCG, Campus Pombal), onde era armazenada em um 

reservatório de 100 L, visando à alimentação dos filtros lentos por uma semana.  

 

4.1.2 Descrição dos filtros lentos 
 

O sistema de filtração lenta foi montado em uma área externa, próxima ao Laag, 

UFCG, Campus Pombal, e foi composto por dois filtros (FL-D e FL-T) e um sistema de 

retrolavagem por bombeamento, em escala piloto. Um esquema ilustrativo apresenta a 

parte estrutural do sistema na Figura 11 e todos os componentes são apresentados no 

Apêndice A. 

O sistema foi composto por um reservatório elevado de polietileno, com capacidade 

de armazenamento de 100 L, instalado em uma base de madeira a 2,35 m do solo, com o 

objetivo de armazenar a AB e alimentar os dois filtros lentos com operação em paralelo. A 

distribuição de AB aos filtros foi realizada por uma tubulação de PVC com diâmetro de 20 

mm, onde foram instalados um registro, um ponto de saída de água e um rotâmetro para 

medição da vazão de entrada.  

Em cada filtro lento foram instalados pontos de tomadas piezométricas para 

acompanhamento do nível de água e inferência acerca da perda de carga ao longo de cada 

camada filtrante. Para tanto, foram feitas perfurações no corpo dos filtros lentos para 

implantação de válvulas que foram conectadas com mangueiras flexíveis de silicone para 

medição do nível da água no interior de cada filtro. As mangueiras foram instaladas saindo 

de cada uma das tomadas piezométricas e indo até o topo de cada filtro lento, fixadas em 

um painel com escala milimetrada por meio de abraçadeiras de plástico transparente. Os 

pontos para tomadas piezométricas foram instalados no nível de água de cada filtro e ao 

final de cada camada filtrante, dessa forma, o filtro lento de camada dupla (FL-D) 
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apresentava 3 (três) tomadas piezométricas e o de camada tripla (FL-T), 4 (quatro) tomadas 

piezométricas, conforme mostrado na Figura 11. 

 

Figura 11 - Detalhes do sistema de filtração com retrolavagem. 

 
Nota: R: rotâmetro; B: bomba; TP: tomadas piezométricas; CA: pontos de coleta de água; Capacidade de 
armazenamento dos reservatórios em litros; Altura da plataforma do reservatório elevado em metros. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

A filtração ocorreu em fluxo descendente e a coleta de água filtrada foi realizada 

por tubulações de saída instaladas no fundo de cada filtro lento. As tubulações e conexões 
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foram de PVC com diâmetro de 20 mm, contando com a instalação de torneiras para 

retirada de água filtrada. Além disso, foram instalados registros nas tubulações de saída, 

para situações em que fosse necessário interromper o fluxo de água nos filtros lentos. A 

água filtrada foi coletada por reservatórios posicionados à frente dos filtros.  

O sistema de retrolavagem, por sua vez, foi composto por um reservatório apoiado 

ao solo, com capacidade para armazenamento de 150 L, que armazenava água limpa para 

lavagem dos filtros e uma bomba d’água periférica 1/2 CV (marca Machine), que era 

utilizada na retrolavagem e também no recalque de AB para o reservatório elevado, quando 

necessário. As tubulações e conexões do sistema de retrolavagem eram de PVC com 

diâmetro de 20 mm, e também foram instalados registros para interrupção do fluxo de 

água, quando necessário, além de um rotâmetro utilizado para aferição da vazão de água de 

lavagem. 

Os dois modelos de filtros lentos foram compostos por tubulações de PVC com 

diâmetro de 150 mm, com 1,60 m de altura total, sendo 0,3 m de borda livre, onde foram 

instaladas as tubulações de entrada de água bruta e as calhas coletoras de água de lavagem, 

0,1 m destinado para manutenção de uma lâmina líquida acima do meio filtrante 

(responsável pela carga hidráulica), 0,9 m de espessura total de meio filtrante, 0,2 m de 

espessura da camada suporte e 0,1 m de fundo falso (Figura 12). 
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Figura 12 - Detalhes do FL-D e FL-T. 

 
Nota: FL-D: filtro lento de camada dupla; FL-T: filtro lento de camada tripla; Medidas dos filtros lentos, 
camadas filtrantes e camadas suportes em metros. 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Uma calha coletora de água de lavagem foi instalada no interior de cada filtro lento, 

a 15 cm do topo e correspondeu a uma tubulação de PVC de 20 mm de diâmetro com a 

parte superior completamente aberta para captação da água durante o procedimento de 
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retrolavagem. A tubulação foi fechada em uma das suas extremidades e aberta com uma 

saída para fora do filtro lento (Figura 13). 

 

Figura 13 - Detalhes da calha de coleta de água de lavagem. 

  

Fonte: Autoria própria (2022) 

 

Acerca do meio filtrante, os filtros lentos possuíam espessuras totais de 0,9 m, 

visando atender à recomendação da NBR 12216/1992 (ABNT, 1992) e se diferenciavam 

no número de camadas filtrantes. O FL-D teve o seu leito filtrante dividido em duas 

camadas de iguais espessuras, ou seja, cada camada tinha a espessura de 0,45 m de resíduo 

de caulim, e os diâmetros empregados foram de 0,8 mm e 1,18 mm, respectivamente. 

Enquanto o FL-T, teve o seu leito filtrante dividido em três camadas de iguais espessuras, 

cada camada apresentava 0,3 m de espessura e os diâmetros foram de 0,8 mm, 1,18 mm e 2 

mm, respectivamente. Em ambos os filtros, o material filtrante foi inserido de modo que o 

de menor granulometria permanecesse na parte superior do leito filtrante. As camadas 

suportes dos filtros lentos apresentaram espessura de 0,2 m e foram formadas por resíduo 

de caulim com diâmetros entre 3 e 6 mm. 

O sistema de drenagem de fundo foi formado por 2 crepinas cônicas com 70 mm de 

diâmetro cada, acopladas em uma circunferência de PVC e depois instaladas em cada filtro 

lento acima do fundo falso (Figura 14) e o sistema de filtração lenta instalado na área 

externa do Laag, UFCG, Campus Pombal, é mostrado na Figura 15. 
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Figura 14 - Detalhes da crepina cônica e da instalação em circunferência de PVC. 

  

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Figura 15 – Sistema experimental de filtração lenta e retrolavagem. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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4.1.3 Coleta, caracterização e preparação do caulim como meio filtrante 
 

Para montagem do sistema de filtração lenta e preenchimento dos filtros lentos, 

foram realizadas coletas de resíduo de caulim nas imediações de uma mineradora 

localizada no município de Junco do Seridó, Paraíba. O material estava disposto na estrada 

vicinal que leva à mineradora, às margens da BR 230, conforme pode ser verificado na 

Figura 16.  No local pôde-se observar a disposição de um grande volume de resíduos da 

mineração de caulim em diferentes pilhas em toda a área. 

 

Figura 16 - Resíduos da mineração de caulim dispostos em estrada vicinal às margens da 
BR- 230. 

   

 

  

Fonte: Autoria própria (2023) 
 

   
 

Após a coleta, o caulim foi encaminhado para o Laag, UFCG, Campus Pombal, 

onde parte do material coletado foi pesado, homogeneizado e quarteado para obtenção de 

amostras representativas que foram encaminhadas para os ensaios de caracterização, 

enquanto outra parte foi submetida ao processo de preparação descrito na subseção 4.1.3.2.  

 

4.1.3.1 Caracterização do meio filtrante 

 

A composição química elementar do caulim foi determinada por Fluorescência de 

raio-X (EDX), com uso do aparelho Energy Dispersive X-ray Fluorescence Spectrometer 

(marca Shimadzu, modelo EDX-720) e a composição mineralógica por Difração de raios-X 

(DRX) com uso do aparelho marca Shimadzu, modelo XRD-6000, com radiação Kα do 
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cobre (40kV/30mA), modo de operação de tempo fixo e tempo de permanência de 0,60 

segundos e passo de 0,020, no Laboratório de Caracterização de Materiais da UFCG, 

Campus Campina Grande.  

Para a caracterização granulométrica e solubilidade em ácido, tomou-se como 

referência a norma NBR 11799 (ABNT, 2016), enquanto a massa específica e a porosidade 

do caulim foram determinadas de acordo com a metodologia especificada na NBR 6458 

(ABNT, 2016), nos laboratórios de Solos e Análise de Água da UFCG, Campus Pombal. 

As principais características do caulim empregado nesta pesquisa estão resumidas na 

Tabela 3 e detalhadas no Apêndice B. 

 

Tabela 3 - Características do caulim empregado como meio filtrante. 

Composição química principal  
Dióxido de silício (SiO2); 

Óxido de alumínio (Al2O3) 

Composição mineralógica principal  Caulinita; quartzo; ilita 

Caracterização granulométrica 
D10 (mm) 1 

CU 2 

Massa específica da partícula (g cm-3) 

Ø = 0,8 mm 2,63 

Ø = 1,2 mm 2,61 

Ø = 2 mm 2,61 

Porosidade  

Ø = 0,8 mm 0,72 

Ø = 1,2 mm 0,61 

Ø = 2 mm 0,59 

Solubilidade em ácido (%) 

Ø = 0,8 mm 0,31* 

Ø = 1,2 mm 0,51* 

Ø = 2 mm 0,30* 

Nota: D10: Diâmetro efetivo; CU: Coeficiente de uniformidade; * valores de solubilidade abaixo do limite 

de 5% estabelecido pela NBR 11799 (ABNT, 2016). 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

4.1.3.2 Preparação do meio filtrante 

 

O caulim passou pelo procedimento de separação granulométrica, visando à 

adequação e uniformização da granulometria dos grãos que pudessem garantir uma boa 
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condição para a filtração lenta. Nesse caso, buscou-se aproximar a granulometria dos 

minerais residuais do caulim aos valores das granulometrias comumente adotadas para a 

areia empregada em filtros lentos. Para tanto, o caulim foi separado em três granulometrias 

distintas, por meio da utilização das peneiras ABNT n° 20 (0,8 mm), 16 (1,2 mm) e 9 (2 

mm) e de um agitador mecânico (Figura 17) As diferentes granulometrias retidas nas 

peneiras são mostradas na Figura 18. 

Figura 17 - Amostra do caulim em peneiras e utilização de agitador mecânico para 
separação granulométrica da amostra. 

  

Fonte: Autoria própria (2023) 

Figura 18 - Detalhes do caulim nas granulometrias utilizadas nos filtros lentos. 

   

Ø = 0,8 mm Ø = 1,2 mm Ø = 2 mm 

Fonte: Autoria própria (2023) 

O caulim, resultante do processo de separação granulométrica, apresentou 

partículas indesejáveis que poderiam interferir no processo de filtração e alterar a 

qualidade da água submetida ao tratamento. Desse modo, foi realizada a lavagem do 
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material com o intuito de promover a remoção desses materiais, que correspondem, 

principalmente, ao material fino residual de caulinita e solo.  

Para realização dessa etapa, amostras de caulim foram lavadas em água corrente 

com auxílio de uma peneira para suporte, o procedimento foi realizado até não ser mais 

observado material residual na água de lavagem. Durante o procedimento de lavagem foi 

realizada a desinfecção do meio filtrante com hipoclorito de sódio a 0,5% por 48 h, 

conforme descrito em Souza Freitas e Sabogal-Paz (2019).  

Após as lavagens das amostras, o caulim foi exposto ao sol em bandejas 

individuais, em local seco e sem risco de contaminação próximo ao Laag, UFCG, Campus 

Pombal, até que estivesse completamente seco. O tempo de exposição ao sol foi variável, 

pois a eficiência da secagem estava sujeita às condições climáticas. Durante a noite e em 

ocasiões de chuva armazenavam-se os materiais no laboratório, até que pudessem ser 

expostos novamente para a secagem. Os materiais das camadas suportes dos filtros lentos 

também passaram por procedimentos de lavagem e desinfecção semelhantes aos descritos. 

Os materiais lavados e secos foram inseridos nos filtros lentos, buscando evitar a formação 

de bolsões de ar e caminhos preferenciais ao longo da espessura do meio filtrante, bem 

como a distribuição uniforme e adequada dos grãos em cada camada. 

 

4.1.4 Operação dos filtros lentos 
 

O sistema de filtração lenta foi operado por 92 dias (de junho a setembro de 2022). 

Durante esse período, os filtros foram alimentados diariamente, exceto em feriados e fins 

de semana, com água coletada no rio Piranhas (Pombal, Paraíba, Brasil). A alimentação foi 

realizada uma vez ao dia, de modo intermitente, e cada filtro lento recebeu o volume de 

alimentação de 8 L (capacidade máxima de armazenamento no interior do filtro). A 

intermitência considerou o período de pausa de 6 horas para o tratamento da água, de modo 

que a alimentação com água bruta ocorria às 8 h e as coletas de água filtrada ocorriam às 

14 h, corroborando com o estudo realizado por Napotnik et al. (2021).  

O período de pausa adotado aproxima-se das condições operacionais reais de filtros 

lentos intermitentes, pois permite pelo menos três alimentações do sistema de filtração em 

um mesmo dia, totalizando 24 L de água tratada em cada filtro lento. Tomando como base 

o volume diário mínimo, estimado por Howard e Bartram (2003), de 7,5 L de água potável 
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por pessoa, a operação do sistema de filtração proposto pode suprir as necessidades 

mínimas de uma família de até seis pessoas. 

Para a alimentação dos filtros, o registro instalado na saída do reservatório elevado 

era aberto e a AB armazenada era igualmente distribuída para os dois filtros por meio da 

tubulação de distribuição. Durante a alimentação, a taxa de filtração adotada de 6 m³ m-² 

dia-1 (ABNT, 1992) foi mantida pelo controle da vazão nos registros e pela aferição no 

rotâmetro. As amostras de AB foram coletadas antes da abertura dos registros para 

alimentação dos filtros lentos e as amostras de água tratada, apenas após o período de 

pausa, conforme descrito no item 4.1.9. 

O acompanhamento da perda de carga foi realizado após a alimentação dos filtros 

lentos, por meio da medição do nível da água em cada tomada piezométrica. O nível de 

água acima do leito filtrante foi variável e indicava a carga hidráulica disponível, visto que 

à medida que ocorre a colmatação do leito filtrante, a passagem da água torna-se mais lenta 

e difícil, e a altura da água acima do leito filtrante aumenta gradualmente do nível mínimo 

de 10 cm até o nível máximo de 15 cm (García-Ávila et al., 2020), estabelecido para evitar 

o transbordamento da água pela calha coletora de água de lavagem. De modo que, a 

limpeza do filtro por retrolavagem deveria ser realizada ao verificar que a carga hidráulica 

máxima era atingida ou ao ser observada uma redução na eficiência da remoção de 

turbidez. Para fins comparativos, a perda de carga foi expressa como a diferença entre os 

níveis de água em cada tomada piezométrica. 

Para as pausas do sistema (fins de semana e feriados), os registros dos filtros lentos 

eram fechados, de forma a manter a carga hidráulica mínima e o volume de vazios do meio 

filtrante totalmente preenchido com água, os filtros também eram cobertos com uma tela 

com fios de polietileno para evitar a entrada de possíveis vetores. 

 

4.1.5 Monitoramento da eficiência de tratamento  

 

Para avaliação da eficiência de tratamento nos FL-D e FL-T, foram coletadas 

amostras em triplicata de água bruta e tratada em cada filtro para análise de indicadores 

físico-químicos e microbiológicos. As amostras eram encaminhadas para o Laag, UFCG, 

Campus Pombal, e analisadas em função dos indicadores expostas na Tabela 4, durante 

todo o período de operação do sistema. Todas as análises seguiram as recomendações de 

APHA, AWWA, e WEF (2017). Os indicadores de qualidade da água tratada foram 
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analisados com base nos limites estabelecidos pela Portaria GM/MS Nº 888/2021 

(BRASIL, 2021) e também pelas diretrizes da OMS (WHO, 2017), sempre que possível. 

 

Tabela 4 - Análises físico-químicas e microbiológicas realizadas para a água bruta e tratada 
pelos filtros lentos, com descrição e frequência de monitoramento. 

Indicador Descrição / Equipamento Frequência 

pH 
Medidor de pH digital MS TECNOPON 

(Modelo mPA-210) 
Diária¹ 

Condutividade elétrica 

(µS cm-1) 

Condutivímetro digital Tecnal (Modelo Tec-

04-MP) 
Diária¹ 

Turbidez 

(NTU) 

Turbidímetro Policontrol (Modelo AP2000 

iR) 
Diária¹ 

Cor aparente 

(UH) 

Colorímetro digital Lovibond (Modelo 

PCcheckit) 
Diária¹ 

Ferro total 

(mgFe L-1) 
Fotocolorímetro (AT 100P)  Semanal2 

Alumínio 

(mgAl3+ L-1) 
Fotocolorímetro (AT 100P)  Semanal2 

Nitrogênio amoniacal 

(mgN-NH3 L-1) 
Fotocolorímetro (AT 100P)  Semanal2 

Fósforo 

(mgP L-1) 
Fotocolorímetro (AT 100P)  Semanal2 

Coliformes totais 

(UFC 100mL-1) 

Método de membrana filtrante com meio 

Levine Agar (E.M.B) 
Semanal2 

Escherichia coli 

(UFC 100mL-1) 

Método de membrana filtrante com meio 

Levine Agar (E.M.B) 
Semanal2 

Nota: ¹ As análises diárias não foram realizadas em fins de semana e feriados. 2 As análises semanais foram 
realizadas no mesmo dia da coleta de água no rio Piranhas. 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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4.1.6 Limpeza dos filtros lentos e avaliação da camada biológica 
 

As manutenções consistiram em limpezas dos reservatórios e pontos de saída de 

água, semanalmente, bem como a lavagem do meio filtrante por retrolavagem, quando 

necessário. Para a retrolavagem, foi considerada uma expansão de leito filtrante teórica de 

25% e estimadas as porosidades expandidas em 0,78, 0,69 e 0,67, para as camadas 

filtrantes de 0,8 mm, 1,2 mm e 2 mm, respectivamente, de acordo com o recomendado para 

filtros lentos retrolaváveis (Equação 1). Na execução da retrolavagem, foram empregadas a 

vazão de 283,3 L h-1 e o tempo de lavagem de 10 min, sendo assim, o volume total de água 

gasto na lavagem foi de 47,2 L para cada filtro lento. Nesta pesquisa, não foi possível 

verificar experimentalmente se a porosidade expandida teórica foi atingida durante a 

fluidização do leito filtrante, uma vez que o material constituinte dos FL-D e FL-T não 

permitia a visualização interna. 

Antes da execução da retrolavagem, foram coletadas amostras das camadas 

superficiais do meio filtrante de cada filtro lento (Figura 19), para avaliação da camada 

biológica que tinha se desenvolvido durante o período de operação. Inicialmente, parte da 

água do filtro foi drenada, para que fosse possível realizar a raspagem da camada 

superficial do meio filtrante (aproximadamente 5 cm) em cada filtro lento. As amostras de 

meio filtrante foram colocadas em frascos com tampa rosqueável, tendo o seu volume 

parcialmente completado com água deionizada. 

Os frascos contendo a mistura de meio filtrante e água foram agitados, para que o 

material aderido aos grãos do resíduo de caulim se desprendesse. Posteriormente, a água 

sobrenadante foi transferida cuidadosamente para béqueres e submetida a agitação em um 

agitador magnético (Marca Thelga). Durante a agitação, alíquotas de 50 mL em triplicata 

foram retiradas com o auxílio de uma pipeta, transferidas para tubos Falcon e centrifugadas 

(Marca Centrífuga Excelsa II, Mod.206 BL) a 403,2 x G (1500 rpm) por 15 minutos, 

visando a obtenção de um concentrado de microrganismos (Nasser Fava et al., 2020). Após 

a centrifugação, as amostras foram fixadas com Lugol e encaminhadas para análise no 

Laboratório de Ecologia Aquática – LEAq da Universidade Estadual da Paraíba – UEPB. 

Para a quantificação da comunidade fitoplanctônica, utilizou-se microscópio 

invertido com aumento de 400X. Os indivíduos foram enumerados em campos aleatórios e 

contados no mínimo 100 indivíduos da espécie mais frequente, a fim de se obter maior 

nível de confiabilidade. Os resultados foram expressos em densidade (ind. ml-1). 
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Figura 19 - Detalhes das amostras das camadas superficiais dos meios filtrantes coletadas 
nos FL-D e FL-T.  

  
Nota: (a) Camada superficial de meio filtrante coletada para o FL-D; (b): Camada superficial de meio 
filtrante coletada para o FL-T. 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

4.1.7 Análises estatísticas 
 

Inicialmente, todos os dados foram testados quanto à normalidade da distribuição 

de probabilidades e homogeneidade de variâncias utilizando-se respectivamente os testes 

de Shapiro-Wilk e Levene. Como os dados não satisfizeram os pressupostos dos testes 

paramétricos, foram utilizados testes não-paramétricos (Kruskal-Wallis seguido do teste de 

Wilcoxon pareado) aos conjuntos de dados em pares dos indicadores de qualidade da água 

bruta (AB) e das águas tratadas pelos FL-D e FL-T, bem como aos valores das perdas de 

carga de cada filtro lento, para compará-los e avaliar se houve diferença significativa entre 

eles. As análises estatísticas foram realizadas no programa Jamovi versão 2.3 (R Core 

Team, 2021). A Matriz de Correlações de Spearman foi aplicada para investigar a 

correlação entre os indicadores de qualidade das águas filtradas (FL-D e FL-T) e o tempo 

de operação dos filtros, buscando identificar alguma relação de causa e efeito entre eles. Os 

coeficientes de correlação de Spearman (rs) variaram, em termos de valor, de -1 a 1, de 

modo que quanto maior o valor absoluto do coeficiente, mais forte foi a influência do 

tempo de operação no indicador avaliado, especificamente, quanto mais próximo de 1, 

(b) (a) 
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mais forte foi a correlação diretamente proporcional e quanto mais próximo de -1, mais 

forte foi a correlação inversamente proporcional. Estas análises foram desenvolvidas no 

programa Past 4.09 (Hammer et al., 2001). Em todas as análises utilizou-se o nível de 

significância 5%. 

 

4.2 Etapa de adsorção 
 

4.2.1 Coleta e preparação do material adsorvente 
 

As cascas do arroz vermelho, de nome científico Oryza Sativa L, foram coletadas 

em agosto de 2022, em uma fábrica, localizada na cidade de Patos, Paraíba, que beneficia 

diversos produtos relacionados à agroindústria. O material coletado foi encaminhado para 

o Laag, UFCG, Campus Pombal, onde foi realizada a sua preparação. 

Inicialmente, as cascas de arroz vermelho, na forma in natura, foram lavadas com 

auxílio de uma peneira para suporte e água destilada em abundância, até que fossem 

removidas todas as impurezas visíveis. Posteriormente, foram separadas em bandejas 

(Figura 20a) e secas em estufa por 24h numa temperatura de 100ºC (Yanaka et al., 2021; 

Sarkale; Jadhav, 2021). O material seco foi triturado em um moinho de facas do tipo 

Willye (modelo STAR FT – 50) (Figura 20b) e peneirado em peneiras ABNT n° 35 e 20, 

visando obter partículas de cascas de arroz com diâmetros médios entre 0,5 e 0,84 mm 

(Hummadi; Luo; He, 2022; Fernández-Andrade et al., 2022) (Figura 20c). Após a 

preparação, as cascas de arroz foram armazenadas em recipientes plásticos herméticos e 

posteriormente empregadas nos ensaios de caracterização, nos ensaios de adsorção estática 

(cinética e isotermas) e nos ensaios de adsorção dinâmica nas colunas de leito fixo em 

escala de laboratório e piloto. 
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Figura 20 - Etapas de preparação da casca do arroz vermelho. 

 

 

 

 

Nota: (a) Cascas de arroz coletadas separadas em bandejas; (b) trituração em moinho de facas; (c) cascas de 
arroz após peneiramento. 
 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

4.2.2 Caracterização do material adsorvente 
 

As cascas de arroz vermelho foram caracterizadas pelos ensaios de espectroscopia 

de infravermelho com transformada de Fourier (IVTF) e Microscopia Eletrônica de 

Varredura (MEV), os quais foram realizados na Central Analítica da Universidade Federal 

do Ceará – UFC, bem como, pela análise de Fluorescência de raio-X (EDX) e densidade 

aparente, realizadas na Universidade Federal de Campina Grande – UFCG. 

A análise de IVTF foi utilizada para identificação dos grupos funcionais 

característicos presentes na superfície das cascas de arroz, para tanto, as amostras foram 

analisadas por meio de pastilhas de brometo de potássio (KBr), em espectrômetro de marca 

Shimadzu, modelo Tracer-100, na faixa de 400 a 4000 cm-1.   

A morfologia das cascas de arroz foi analisada qualitativamente por meio da análise 

MEV, com o Microscópio Eletrônico de Varredura, marca Quanta 450-FEG – FEI, e a 

composição química elementar das cascas de arroz foi determinada por EDX, utilizando o 

Energy Dispersive X-ray Fluorescence Spectrometer (marca Shimadzu, modelo EDX-720). 

A densidade aparente das cascas de arroz, por sua vez, foi obtida pelo método descrito na 

norma D2854 da ASTM (American Society for Testing and Materials), completando-se 

uma proveta graduada de 100 mL com o material adsorvente e pesando-se a massa, foi 

possível obter uma relação massa/volume. A partir da densidade aparente foi possível 

(a) (b) (c) 
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determinar a densidade de empacotamento e a porosidade do leito adsorvente na coluna de 

adsorção, segundo as Equações 19 e 20, descritas em Nascimento et al. (2020). 

 𝜌𝐸= 𝑀𝐿𝑉𝐿                                                                                                                      (19) 

 

Em que:  

ML: é a massa total do leito de partículas dentro da coluna (g); 

VL: é o volume total (interno) da coluna vazia (mL). 

            𝜀 = 1 −  𝜌𝐸𝜌𝑎𝑝 =  𝑉𝐿−  𝑉𝑎𝑝𝑉𝐿                                                                                             (20) 

 

Em que: 

ρE: densidade de empacotamento (g cm-3 ou g mL-1); 

ρap: densidade aparente (g cm-3 ou g mL-1); 

VL: volume total interno da coluna vazia (mL); 

Vap: volume total de partículas do leito (volume aparente) (mL). 

 

4.2.3 Ensaios de adsorção estática  
 
4.2.3.1 Preparação de soluções sintéticas  

 

Para a solução padrão contendo o íon metálico cobre (Cu2+), foi utilizado o reagente 

químico cloreto de cobre II (ICO) P.A (CuCl22H2O), marca Êxodo Científica. 

Inicialmente, foi preparada uma solução padrão contendo 1 g de Cu2+ em balão 

volumétrico de 1 L (Figura 21), a partir da dissolução de 2,74 g do reagente químico em 

água deionizada. Dessa solução, foram pipetados volumes pré-determinados por meio de 

cálculos estequiométricos, que foram transferidos e diluídos em água deionizada, em 

balões volumétricos de 0,25 L. Como resultado, obteve-se soluções com 8 concentrações 

diferentes (Figura 22) variando de 1 a 128 mg L-1 de Cu2+, que foram empregadas nos 

ensaios de adsorção estática (cinética e isotermas de adsorção) e dinâmica (colunas de leito 

fixo em escala de bancada e piloto).  
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Figura 21 - Soluções padrões utilizadas nos ensaios de cinética de adsorção. 

  

 

Nota: (a) Solução padrão 1 g L-1; (b) Solução 128 mg L-1. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Figura 22 - Soluções utilizadas nos ensaios de isotermas de adsorção. 

 
Nota: Soluções nas concentrações 1, 2, 4, 8, 16, 32, 64 e 128 mg L-1. 

Fonte: Autoria própria (2023) 

(a) (b) 
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Todas as soluções apresentaram pH abaixo de 6 (Apêndice D) e, por esse motivo, 

não houve necessidade de correção. Em pH superior a 6, o Cu(OH)2 pode ser formado e 

provavelmente precipitar, diminuindo assim a concentração de Cu2+ na solução (Hoslett et 

al., 2019), interferindo na avaliação do processo adsortivo. Além disso, com o objetivo de 

verificar se as concentrações de Cu2+ nas soluções estavam de acordo com os cálculos 

estequiométricos, foi realizada a aferição das concentrações em todas as soluções 

preparadas por espectrometria de absorção atômica (espectrômetro de absorção atômica 

por chama, marca Agilent, modelo 200, série AA), mostradas no Apêndice D. 

 

4.2.3.2 Cinética de adsorção 

 

Para a avaliação das características cinéticas do processo de adsorção foram 

realizados ensaios em três repetições (triplicata), utilizando 2 g de adsorvente (cascas de 

arroz vermelho previamente preparadas, conforme seção 4.2.1) e 50 mL da solução de 

Cu2+ (Roha et al., 2021), na concentração de 128 mg L-1, em frascos erlenmeyers de 100 

mL. Cada triplicata foi acompanhada de amostras em branco, que continha apenas 50 mL 

da solução de Cu2+, sem adição de adsorvente, para investigar a possibilidade de redução 

na concentração de Cu2+ por outros componentes do sistema (Apêndice D). As amostras 

foram agitadas em uma incubadora com agitação orbital (marca Solab, modelo Shaker SL 

222) (Figura 23), sob agitação de 150 rpm (Priya et al., 2022; Roha et al., 2021), em 

intervalos de tempos de contato variando de 2 – 120 min (Konneh et al., 2021; 

Mohammadpour et al., 2021; Priya et al., 2022), e temperatura constante (26 ± 2°C). 

Nos intervalos de tempo de 2, 4, 8, 10, 20, 40, 60 e 120 min, as amostras foram 

retiradas da incubadora, filtradas em papel filtro qualitativo (espessura de 0,205 mm, 

gramatura de 80 g m2 e diâmetro médio de 12,5 cm), encaminhadas para medição do pH 

(Marca MS TECNOPON, modelo Mpa-210) e preservadas com ácido nítrico (HNO3) para 

obter pH < 2. A determinação do Cu2+ residual nas amostras foi realizada por 

espectrometria de absorção atômica (espectrômetro de absorção atômica por chama, marca 

Agilent, modelo 200, série AA), no laboratório de Geotecnia Ambiental, UFCG, Campus 

Campina Grande. 
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Figura 23 - Mesa agitadora utilizada nos ensaios de cinética e isotermas de adsorção. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

A eficiência de remoção de Cu2+ no processo de adsorção foi calculada pela 

Equação 21:  

 𝐸𝑓𝑖𝑐𝑖ê𝑛𝑐𝑖𝑎(%) =  𝐶𝑖−𝐶𝑓𝐶𝑖  𝑥 100                                                                            (21) 

 

Onde: 

Ci : Concentração inicial do soluto (mg L-1); 

Cf : Concentração do soluto após o tempo de contato com o adsorvente (mg L-1). 

 

Para representar a ordem da cinética de adsorção, os dados experimentais foram 

ajustados aos modelos não lineares de pseudo-primeira ordem e pseudo-segunda ordem, 

conforme Equações apresentadas nas subseções 3.6.1 e 3.6.2, respectivamente. Os 

parâmetros dos modelos foram estimados com o uso do software STATISTICA. 
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4.2.3.3 Isotermas de adsorção 

 

Para determinação das isotermas de adsorção foram utilizadas as mesmas 

quantidades de material adsorvente e de solução dos ensaios cinéticos. Os ensaios foram 

realizados em três repetições (triplicata), em temperatura constante (26 ± 2°C) e sob 

agitação de 150 rpm em uma incubadora com agitação orbital (marca Solab, modelo 

Shaker SL 222) durante o tempo de contato de 24 h (Yanaka et al., 2021; Sultana et al., 

2020). Cada ensaio foi acompanhado de amostras em branco, que continham apenas a 

solução de Cu2+, sem adição de adsorvente (Apêndice D). 

Foram adotadas oito concentrações distintas: 1 mg L-1; 2 mg L-1; 4 mg L-1; 8 mg L-

1; 16 mg L-1; 32 mg L-1; 64 mg L-1; 128 mg L-1 e decorrido o tempo de contato (24 h), as 

amostras foram retiradas da incubadora, filtradas em papel filtro qualitativo, encaminhadas 

para a determinação do pH (Marca MS TECNOPON, modelo Mpa-210) e preservadas com 

ácido nítrico (HNO3) para obter pH < 2. O Cu2+ residual foi medido por espectrometria de 

absorção atômica (espectrômetro de absorção atômica por chama, marca Agilent, modelo 

200, série AA), no laboratório de Geotecnia Ambiental, UFCG, Campus Campina Grande. 

A quantidade de Cu2+ adsorvido foi determinada pela Equação 22:  

 𝑞 =  (𝐶0− 𝐶𝑒 )𝑉𝑀                                                                                                           (22) 

 

Onde: 

q : capacidade adsortiva (mg g-1); 

Co : concentração inicial do soluto (mg L-1); 

Ce : concentração de equilíbrio do soluto (mg L-1); 

M : massa de material adsorvente (g); 

V : volume da solução (L). 

 

Os dados experimentais foram ajustados aos modelos não lineares de Langmuir e 

Freundlich, conforme as equações descritas nas subseções 3.7.1 e 3.7.2, respectivamente, e 

os parâmetros dos modelos, por sua vez, foram estimados com o uso do software 

STATISTICA. 

 

 



79 

 

4.2.4 Ensaios de adsorção dinâmica em escala de laboratório 
 

Os ensaios de adsorção dinâmica foram realizados em uma coluna de adsorção em 

leito fixo em escala de bancada, montada com tubo de vidro borossilicato de diâmetro 

interno de 30 mm, diâmetro externo de 34 mm e 30 cm de comprimento (Iheanacho et al., 

2021; Nwabanne et al., 2022). Nesta coluna, foi adicionado o leito adsorvente com altura 

de 5 cm (Nwabanne et al., 2022; Yahya et al., 2020), além de uma camada de 5 cm de 

esferas de vidro (Saha et al., 2021) no início e no final do leito adsorvente para evitar 

flutuações e minimizar a perda de material adsorvente.  

A coluna foi empacotada com 11,4 ± 0,4 g de cascas de arroz, previamente 

preparadas conforme seção 4.2.1. A operação da coluna foi realizada em fluxo ascendente 

e com vazão de 13 mL min-1 (Nwabanne et al., 2022; Iheanacho et al., 2021), 

representando 10% da vazão real do sistema de filtração (8 L h-1). Foi utilizada uma bomba 

peristáltica dosadora (Marca modelo OFA 20) para ajuste e regularização da vazão. A 

coluna foi fixada com auxílio de um suporte metálico, como mostrado na Figura 24. Os 

principais parâmetros da coluna estão apresentados na Tabela 5. 

 

Figura 24 - Coluna de adsorção em escala de laboratório. 

  

   

Fonte: Autoria própria (2023) 
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Tabela 5 - Parâmetros físicos e de operação da coluna de adsorção em escala de bancada. 

Parâmetro Unidade Coluna escala de bancada 

Diâmetro da coluna mm 30 

Comprimento total da coluna cm 30 

Área total da coluna cm² 296,73 

Volume da coluna vazia cm³ 211,95 

Comprimento do leito adsorvente cm 5 

Massa de adsorvente na coluna g 11,4 ± 0,4 

Volume do leito adsorvente cm³ 35,32 

Densidade aparente do adsorvente g cm-3 0,26 

Densidade de empacotamento g cm-3 0,053 ± 0,0005* 

Porosidade do leito adsorvente - 0,83* 

Vazão mL min-1 13 

Nota: * Estimados conforme as Equações 20 e 21. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Nos ensaios foram utilizadas uma solução sintética, preparada a partir da diluição 

da solução padrão contendo 1 g L-1 de Cu2+ (descrita na subseção 4.2.3.1) em água 

deionizada, e uma solução real preparada com a água tratada pelo FL-T, ambas na 

concentração de 8 mg L-1. A solução real foi empregada com a finalidade de analisar a 

aplicabilidade das cascas de arroz vermelho na adsorção de Cu2+ em amostras de águas 

reais, inferindo sobre possíveis interferências (competição por sítios ativos) de outros 

componentes no processo de adsorção, conforme indica a literatura (Dan et al., 2021; 

Ferreira et al., 2021). 

Embora a concentração adotada nesta etapa da pesquisa seja maior que as relatadas 

na literatura para vários corpos hídricos em todo o mundo (Liu et al., 2023), tal 

extrapolação foi necessária para a avaliação da adsorção dinâmica na coluna e para garantir 

que o residual de Cu2+ nas amostras estivessem em níveis detectáveis por espectrometria 

de absorção atômica, levando em consideração que a água passaria por uma etapa de 

filtração lenta que poderia reduzir a concentração de Cu2+. 
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Os ensaios foram realizados em triplicata para cada solução empregada. O tempo 

total de cada ensaio foi de 360 min e amostras foram coletadas a cada 10 min (Hummadi; 

Luo; He, 2022). O pH foi aferido (Apêndice D) e, após a medição, as amostras foram 

preservadas com ácido nítrico (HNO3) para obter pH < 2, e analisadas por espectrometria 

de absorção atômica (espectrômetro de absorção atômica por chama, marca Agilent, 

modelo 200, série AA), no laboratório de Geotecnia Ambiental, UFCG, Campus Campina 

Grande.  

Os pontos de ruptura (PR) e exaustão (PE) das colunas de adsorção foram obtidos a 

partir das curvas de ruptura. Nesta pesquisa, o ponto de ruptura foi definido quando as 

concentrações residuais de Cu2+ atingiram o valor máximo permitido (2 mg L-1) para Cu2+ 

em água potável (Brasil, 2021) e o ponto de exaustão quando as concentrações residuais 

atingiram 90% da concentração de Cu2+ afluente à coluna (Banza; Rutto, 2022; 

Bencheqroun et al., 2023). Além disso, foram calculados o percentual de saturação e as 

capacidades de adsorção dinâmica da coluna com o auxílio do software Origin 8.5, o 

modelo linear de Thomas, por sua vez, foi aplicado com auxílio do Excel (Bar; Mitra; Das, 

2021; Hummadi; Luo; He, 2022; Saha et al., 2021; Saravanan et al., 2022), conforme 

Equação 18.  

 

4.2.5 Descrição da coluna de adsorção em leito fixo em escala piloto 
 

A coluna de adsorção em leito fixo em escala piloto foi conectada ao FL-T (Figura 

25), selecionado ao final da primeira fase de trabalho desta pesquisa, de acordo com os 

resultados das eficiências de tratamento da água durante o período de operação dos filtros, 

com o objetivo de avaliar a adsorção dinâmica dos íons Cu2+ no sistema piloto. 

A coluna foi constituída por uma tubulação de PVC com 75 mm de diâmetro e 50 

cm de comprimento, com as extremidades fechadas com caps de PVC e dotada de ponto de 

saída de água na parte superior (Figura 26). As dimensões adotadas nesta pesquisa estão de 

acordo com o recomendado para a relação entre a altura do leito adsorvente e o diâmetro 

da partícula (z/dp) e a relação entre o diâmetro da coluna e o diâmetro da partícula (D/dp), 

que devem ser superiores a 150 e 30, respectivamente (Edzwald, 2011; Ferreira et al., 

2021). A coluna de adsorção foi ligada ao FL-T por uma tubulação de 20 mm de diâmetro 

que contava com um registro para controle do fluxo de água. 
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Figura 25 - Sistema experimental de tratamento de água, contemplando as etapas de 
filtração lenta e adsorção. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Figura 26 - Detalhes da coluna de adsorção em escala piloto. 

 
Nota: Medidas da coluna de leito fixo em escala piloto em metros. 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

A quantidade de adsorvente necessária para o tratamento da AB enriquecida com 

Cu2+, em escala piloto, foi estimada com base na capacidade de adsorção determinada nos 

ensaios de coluna em escala de laboratório empregando a solução real, conforme descrito 
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em Nascimento et al., (2020), em 504 g. Desta forma, a coluna de adsorção em leito fixo 

foi preenchida com as cascas de arroz vermelho, previamente preparadas, conforme seção 

4.2.3.1. Foi instalada uma tela de proteção na tubulação de 20 mm de diâmetro que 

alimentava a coluna de adsorção, para evitar perda do material adsorvente e obstrução da 

tubulação. No início e no fim do leito adsorvente foram adicionados 5 cm de esferas de 

vidro (Saha et al., 2021) para evitar a flutuação do material e perda de adsorvente com o 

fluxo. O diâmetro médio do adsorvente tem grande importância na realização dos ensaios 

de adsorção, sendo assim, cabe ressaltar que o diâmetro médio das cascas de arroz 

empregadas na escala piloto foi o mesmo da escala de bancada. De acordo com Kennedy et 

al. (2015) e Ferreira et al. (2021), o mais preciso na determinação do desempenho da 

adsorção em escala real é a realização de testes com colunas em escala de bancada com o 

mesmo tamanho de partícula que será usado na escala real. Os ensaios de operação da 

coluna de leito fixo em escala piloto foram realizados em triplicata, cada ensaio foi 

encerrado ao ser identificado o ponto de ruptura da coluna. Os principais parâmetros da 

coluna de leito fixo em escala piloto estão apresentados na Tabela 6. 

 

Tabela 6 - Parâmetros físicos e de operação da coluna de adsorção em escala piloto. 

Parâmetro Unidade Coluna escala de bancada 

Diâmetro da coluna mm 75 

Comprimento total da coluna cm 50 

Área total da coluna cm² 1.177,5 

Volume da coluna vazia cm³ 2.207,8 

Comprimento do leito adsorvente cm 40 

Massa de adsorvente na coluna g 504 ± 1,63 

Volume do leito adsorvente cm³ 1.766,25 

Densidade aparente do adsorvente g cm-3 0,26 

Densidade de empacotamento g cm-3 0,228* 

Porosidade do leito adsorvente - 0,12* 

Vazão mL min-1 133,33 

Nota: * Estimados conforme as Equações 20 e 21. 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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4.2.6 Operação do filtro lento seguido da coluna de adsorção em leito fixo 
 

A coluna de adsorção em leito fixo em escala piloto foi operada como unidade de 

pós-tratamento ao FL-T, portanto, seguiu as mesmas condições operacionais empregadas 

na etapa de filtração e descritas na seção 4.1.5. É importante destacar que, nesta fase, o FL-

T já se encontrava biologicamente amadurecido, após ter sido operado com a água coletada 

no rio Piranhas por um período de amadurecimento de três semanas, conforme período de 

tempo identificado na primeira fase desta pesquisa e citado na literatura (De Souza et al., 

2021; Mohammed; Solumon, 2021). 

A água coletada no rio Piranhas foi armazenada no reservatório superior do sistema 

de tratamento. Foram coletadas amostras para medição do pH da AB e, para evitar perdas 

de Cu2+ por precipitação e para melhor avaliação da adsorção dinâmica em escala piloto, o 

pH < 6 foi mantido com a adição de ácido nítrico (HNO3). Após o ajuste do pH, foi 

adicionada uma quantidade de solução padrão contendo 1 g L-1 de cobre, conforme 

cálculos estequiométricos, na AB com o objetivo de atingir a mesma concentração 

empregada na coluna de adsorção em leito fixo em escala de bancada, ou seja, 8 mg L-1. 

O sistema de tratamento foi alimentado com a AB enriquecida com o Cu2+, com o 

volume de alimentação de 8 L e em regime intermitente. Nesta fase da pesquisa, o sistema 

de tratamento foi operado com três bateladas diárias, com alimentações às 8 h, 14 h e 20 h, 

considerando o período de pausa de 6 h. Em cada alimentação, o FL-T recebia a AB 

enriquecida com Cu2+ e, apenas após o período de pausa, era aberto o registro que permitia 

a entrada da água na coluna de adsorção. As amostras foram coletadas a cada 30 min na 

saída do FL-T e da coluna de adsorção, durante o fluxo da água em cada alimentação, para 

a análise dos indicadores pH (Marca MS TECNOPON, modelo Mpa-210) (Apêndice D) e 

concentração de Cu2+ (espectrômetro de absorção atômica por chama, marca Agilent, 

modelo 200, série AA). Após cada batelada, os registros eram fechados de modo a manter 

o FL-T e a coluna de adsorção em leito fixo preenchidos com água. Os ensaios de operação 

da coluna de adsorção em leito fixo em escala piloto foram realizados em triplicata até que 

fosse identificado o ponto de ruptura da coluna.  
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5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 
 

5.1 Sistema de filtração lenta 
 

5.1.1 Considerações gerais sobre a água bruta 
 

No período de estudo, a qualidade da água do rio Piranhas apresentou grande 

variabilidade em relação aos indicadores monitorados, isso foi importante para considerar 

variações reais nas condições de operação dos filtros lentos. Em especial, os valores de 

turbidez da água do rio Piranhas variaram de 0,99 NTU a 109,67 NTU, embora tenha sido 

observada uma alta flutuação de valor, a turbidez mediana foi de 6,8 NTU e 83,64% das 

amostras mantiveram valores abaixo de 15 NTU, atendendo, na maior parte do período, a 

recomendação do CAWST (2010) para tratamento de águas superficiais com turbidez 

máxima de 50 NTU em filtros lentos. 

Os valores dos indicadores referentes à contaminação microbiana também variaram 

consideravelmente na AB, com valores mínimos de 1.067 UFC 100mL-1 e máximos de 

19.333 UFC 100mL-1 para coliformes totais e 330 UFC 100mL-1 e 11.667 UFC 100mL-1 

para E. coli, respectivamente.  

As concentrações de fósforo total (P) e nitrogênio amoniacal (N-NH3) na AB foram 

monitoradas, pois baixos níveis de nutrientes poderiam representar um desafio para o 

completo estabelecimento do schmutzdecke nos filtros lentos (LYNN et al., 2013), e 

variaram de 0,11 a 0,34 mg L-1 e 0,02 a 1,22 mg L-1, respectivamente. Íons como ferro 

total (Fe) e alumínio (Al3+) foram encontrados em concentrações variáveis na água do rio 

Piranhas, os valores de Fe variaram de 0,11 a 1,13 mg L-1. O Al3+ foi detectado em apenas 

três medições da água bruta (concentração média de 0,06 mg L-1), todas no mês de junho 

de 2022, no restante do período de estudo o Al3+ se manteve em concentrações 

indetectáveis. De acordo com a OMS (WHO, 2003), as concentrações de alumínio 

dissolvido em águas com valores de pH próximos à neutralidade geralmente são muito 

pequenas e variam de 0,001 a 0,05 mg L-1, quando são advindas de fontes naturais. 
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5.1.2 Desempenho dos FL-D e FL-T  
 

Durante todo o período de operação, os filtros lentos (FL-D e FL-T) foram 

alimentados diariamente e os indicadores de qualidade da água monitorados. A estatística 

descritiva dos indicadores analisados para a água bruta (AB) e as águas tratadas pelos FL-

D e FL-T é apresentada na Tabela 7, descrita pelos valores das medianas, máximos, 

mínimos e percentis. Na Tabela 8 são apresentados os p-valores resultantes da aplicação 

dos testes estatísticos de Kruskal-Wallis e Wilcoxon pareado, evidenciando a ocorrência de 

diferenças significativas entre a AB e as águas tratadas pelos FL-D e FL-T, e entre os 

filtros, respectivamente.  

Os resultados dos indicadores pH, condutividade elétrica (CE), cor aparente, ferro 

total (Fe), nitrogênio amoniacal (N-NH3) e fósforo total (P) foram discutidos de forma 

geral e, nas seções 5.2.1 e 5.2.2 são apresentadas as remoções de turbidez e de bactérias, 

detalhadamente, em virtude da relevância de tais indicadores para a análise do desempenho 

de filtros lentos. 

 
Tabela 7 - Valores minímos, medianos, máximos e quartis dos indicadores de qualidade da 

água bruta (AB) e das águas tratadas pelos FL-D e FL-T. 

 

Indicador  AB FL – D FL – T n 

pH 

Mínimo  6,42 6,49 6,61 

60 

Percentil 25% 6,92 6,87 7,07 

Mediana 7,34 7,20 7,23 

Percentil 75% 7,72 7,51 7,46 

Máximo 9,57 8,57 8,27 

CE  

(µS cm-1) 

Mínimo  208 198 214 

60 

Percentil 25% 269 261 266 

Mediana 278 272 274 

Percentil 75% 292 290 291 

Máximo 314 321 317 

Turbidez  

(NTU) 

Mínimo  0,99 0,96 0,99 

60 Percentil 25% 3,83 1,42 1,34 

Mediana 6,8 1,83 1,60 
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Tabela 7 - Valores minímos, medianos, máximos e quartis dos indicadores de qualidade da 
água bruta (AB) e das águas tratadas pelos FL-D e FL-T (continuação). 

 
 

Indicador  AB FL – D FL – T n 

Turbidez  

(NTU) 

Percentil 75% 12,6 2,82 2,14 
60 

Máximo 109,7 23,70 24,77 

Cor aparente 

 (UH) 

Mínimo  11 4,67 3 

60 

Percentil 25% 29 13 11,8 

Mediana 36,5 17 15 

Percentil 75% 65,3 25 22 

Máximo 449,33 126 127,33 

 

Alumínio  

(mgAl3+ L-1) 

Mínimo  0,00 0,00 0,00 

12 

Percentil 25% 0,00 0,00 0,00 

Mediana 0,00 0,00 0,00 

Percentil 75% 0,01 0,00 0,01 

Máximo 0,09 0,03 0,02 

Ferro total  

(mgFe L-1) 

Mínimo  0,1 0,01 0,01 

12 

Percentil 25% 0,178 0,03 0,03 

Mediana 0,325 0,07 0,07 

Percentil 75% 0,417 0,153 0,162 

Máximo 1,13 0,48 0,48 

Nitrogênio amoniacal  

(mgN-NH3 L
-1) 

Mínimo  0,02 0,00 0,00 

12 

Percentil 25% 0,04 0,00 0,00 

Mediana 0,08 0,015 0,01 

Percentil 75% 0,25 0,03 0,03 

Máximo 1,22 0,43 0,53 

Fósforo total 

(mgP L-1) 

Mínimo  0,1 0,06 0,08 

12 

Percentil 25% 0,13 0,09 0,12 

Mediana 0,165 0,13 0,13 

Percentil 75% 0,217 0,180 0,180 

Máximo 0,34 0,28 0,27 
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Tabela 7 - Valores minímos, medianos, máximos e quartis dos indicadores de qualidade da 
água bruta (AB) e das águas tratadas pelos FL-D e FL-T (continuação). 

Nota: Os valores de n se referem ao número de dados (médias dos resultantes das análises dos indicadores de 
qualidade da água realizadas em triplicata) submetidos à estatística para cada grupo água bruta (AB), água 
tratada pelo FL-D e tratada pelo FLT.  

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Tabela 8 - Valores dos testes estatísticos de Kruskal-Wallis e Wilcoxon pareado para os 
indicadores de qualidade da água bruta (AB) e das águas tratadas pelos FL-D e FL-T. 

 

Indicador  AB FL – D FL – T n 

Coliformes totais  

(UFC 100mL-1) 

Mínimo  1.067 0,00 0,00 

12 

Percentil 25% 2.575 40 20 

Mediana 6.000 90 100 

Percentil 75% 10.050 400 185 

Máximo 19.333 5.300 2.400 

Escherichia coli 

 (UFC 100mL-1) 

Mínimo  330 0,00 0,00 

12 

Percentil 25% 900 15 0,00 

Mediana 1.350 40 30 

Percentil 75% 3.675 120 85 

Máximo 11.667 1.000 3.000 

Indicador 
K-W 

p-valor 
Tratamentos 

W-P 

p-valor 

pH 0,031 

AB FL-D 0,033 

AB FL-T 0,019 

FL-D FL-T 0,508 ns 

CE*  

(µS cm-1) 
0,016 

AB FL-D 0,013 

AB FL-T 0,024 

FL-D FL-T 0,378 ns 

Turbidez  

(NTU) 
< 0,001 

AB FL-D < 0,001 

AB FL-T < 0,001 

FL-D FL-T 0,032 
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 Tabela 8 - Valores dos testes estatísticos de Kruskal-Wallis e Wilcoxon pareado para os 
indicadores de qualidade da água bruta (AB) e das águas tratadas pelos FL-D e FL-T 

(continuação). 

Nota: Os K-W p-valores resultam do teste Kruskal-Wallis. Os W-P p-valores resultam do teste Wilcoxon 

pareado, ambos representam diferenças significativas a 95% de confiabilidade; Diferença significativa (p < 

0,05) em negrito, ns não significativo.  

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Pode-se constatar pelo teste estatístico de Kruskal-Wallis (Tabela 8) que houve 

tratamento da água nos dois filtros, FL-D e FL-T, para os diversos indicadores de 

Indicador 
K-W 

p-valor 
Tratamentos 

W-P 

p-valor 

Cor aparente 

 (UH) 
< 0,001 

AB FL-D < 0,001 

AB FL-T < 0,001 

FL-D FL-T 0,087 ns 

 

Alumínio 

(mgAl3+ L-1) 

0,688 ns 

AB FL-D -      

AB FL-T - 

FL-D FL-T - 

Ferro total  

(mgFe L-1) 
< 0,001 

AB FL-D < 0,001 

AB FL-T < 0,001 

FL-D FL-T 1,00 ns 

Nitrogênio amoniacal  

(mgN-NH3 L
-1) 

< 0,001 

AB FL-D < 0,001 

AB FL-T < 0,001 

FL-D FL-T 0,988 ns 

Fósforo total 

(mgP L-1) 
0,003 

AB FL-D 0,003 

AB FL-T 0,039 

FL-D FL-T 0,644 ns 

Coliformes totais  

(UFC 100mL-1) 
< 0,001 

AB FL-D < 0,001 

AB FL-T < 0,001 

FL-D FL-T 0,046 

Escherichia coli 

 (UFC 100mL-1) 
< 0,001 

AB FL-D < 0,001 

AB FL-T < 0,001 

FL-D FL-T 0,702 ns 
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qualidade da água analisados (p < 0,05; Kruskal-Wallis), com exceção do Al3+ que 

apresentou valores estatisticamente semelhantes entre a água bruta e os filtros lentos (p > 

0,05; Kruskal-Wallis; Tabela 8). Na mesma Tabela é possível identificar onde ocorreram as 

diferenças significativas entre os valores dos indicadores de qualidade da AB e das águas 

tratadas pelos FL-D e FL-T por meio dos p-valores do teste estatístico de Wilcoxon 

pareado (Tabela 8).  

Em relação ao pH, os valores variaram de 6,42 a 9,57 na água bruta e de 6,49 a 8,57 

na água tratada pelo FL-D e 6,61 a 8,27 no FL-T (Tabela 7). O pH da água bruta foi 

significativamente diferente das águas tratadas pelos filtros lentos (p < 0,05; Kruskal-

Wallis; Tabela 8), embora não tenham sido identificadas diferenças significativas entre os 

valores de pH medidos nas amostras do FL-D e FL-T (p > 0,05; Wilcoxon pareado; Tabela 

8). Em termos medianos, foi observada uma redução nos valores de pH das águas tratadas 

pelos FL-D e FL-T, quando comparado aos valores da água bruta (Tabela 7). O 

descréscimo do pH das águas filtradas foi mais acentuado no início do período de operação 

e pode ser atribuído aos ácidos formados em reações que ocorrem no meio filtrante 

(Romero et al., 2020). Outros estudos, a exemplo de Young-Rojanschi e Madramootoo 

(2015), Calixto et al. (2020) e Souza Freitas e Sabogal-Paz (2021) encontraram elevações 

de pH e condutividade elétrica (CE) nas águas tratadas por filtros lentos e atribuíram os 

resultados à lixiviação da areia empregada como meio filtrante. 

Em ambos os filtros, o pH das águas filtradas permaneceu entre 6,0 e 9,0, em 

conformidade com o estabelecido pelo padrão de potabilidade brasileiro (Brasil, 2021). Ao 

observar a variação do pH da água bruta e das águas tratadas pelos FL-D e FL-T durante 

todo o período de operação (Figura 27), pode-se perceber uma tendência de elevação do 

pH das águas tratadas com o decorrer dos dias de operação, chegando a valores superiores 

aos da água bruta, especialmente, a partir dos 50 dias de operação, sugerindo uma relação 

com o desenvolvimento do schmutzdecke.  

Para De Souza et al. (2021), as alterações de pH podem sugerir a atuação de 

mecanismos bioquímicos relacionados com atividades fotossintetizantes e respiratórias de 

organismos autótrofos presentes na camada biológica de filtros lentos. Portanto, o maior 

desenvolvimento de biomassa e densidade de algas no FL-T, apresentada e discutida na 

seção 5.6 deste trabalho, pode estar relacionado à elevação dos valores de pH em 45,45% 

das amostras deste filtro, em detrimento de 25,45% das amostras do FL-D. 
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Figura 27 - Variação do pH nas águas bruta e tratadas pelos FL-D e FL-T ao longo do 
tempo de operação. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Os valores de CE da água bruta e tratadas pelos filtros lentos foram 

significativamente diferentes (p < 0,05; Kruskal-Wallis; Tabela 8). A CE mediana da água 

bruta foi de 278 µS cm-1, enquanto que no FL-D se manteve em 272 µS cm-1 e 274 µS cm-1 

no FL-T (Tabela 7), sugerindo uma pequena remoção de compostos iônicos e sólidos 

dissolvidos no processo de filtração com meio filtrante de resíduo de caulim. Não foram 

observadas diferenças significativas entre os valores de CE do FL-D e FL-T, pelo teste 

estatístico de Wilcoxon pareado (p > 0,05; Wilcoxon pareado; Tabela 8).  

Ao longo do período de operação, os valores de CE das águas filtradas 

acompanharam, aproximadamente, a variação dos valores da água bruta e parece não ter 

apresentado qualquer relação com o tempo de operação e o desenvolvimento do 

schmutzdecke (Figura 28). Young-Rojanschi e Madramootoo (2015) atribuíram a elevação 

da CE à lixiviação do meio filtrante e ao tempo de detenção da água em um filtro lento de 

areia. Enquanto que outros autores não observaram variação na CE da água após a filtração 

(Lamon et al., 2020; Maciel; Sabogal-Paz, 2020; Terin et al., 2021). 
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Figura 28 - Variação da CE nas águas bruta e tratadas pelos FL-D e FL-T ao longo do 
tempo de operação. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

A cor aparente das águas filtradas variou de 4,67 a 126 UH para o FL-D e de 3 a 

127,33 UH para o FL-T (Tabela 7), faixas de valores que não diferiram significativamente 

entre si (p > 0,05; Wilcoxon pareado; Tabela 8). A água bruta apresentou valores entre 11 e 

449,33 UH, que foram significativamente diferentes daqueles das águas tratadas (p < 0,05; 

Wilcoxon pareado; Tabela 8). O FL-D e o FL-T alcançaram remoções medianas de 51,77% 

e 51,79% de cor aparente e eficiências máximas de 97,88% e 98,10%, respectivamente, 

enquanto que aproximadamente 50% das amostras das águas filtradas mantiveram os 

valores abaixo de 15 UH, limite máximo recomendado pela legislação brasileira (Brasil, 

2021) e pela OMS (WHO, 2017) para água potável, em ambos os filtros. Os resultados 

encontrados podem estar relacionados a compostos orgânicos e à presença de substâncias 

húmicas, que não são eficientemente removidos por filtros lentos (ELLIS; WOOD, 1985). 

Estudos realizados por Souza Freitas e Sabogal-Paz (2019), Souza Freitas et al., 

2021 e Terin et al. (2021), utilizando filtros lentos de areia, também, não alcançaram altas 

eficiências na remoção de cor aparente. Por outro lado, Lubarsky et al. (2022) encontraram 

uma remoção de 77% de cor aparente, usando filtração lenta com areia em regime 

intermitente, porém, a água bruta, antes de chegar ao filtro lento, passava por uma etapa de 

sedimentação (24 h) seguida de uma filtração em manta tipo feltro, o que pode ter 

favorecido a redução desse indicador no estudo em questão. A variação da cor aparente na 
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água bruta e nas águas tratadas pelos FL-D e FL-T durante todo o período de operação 

pode ser observada na Figura 29.  

 

Figura 29 - Variação da cor aparente nas águas bruta e tratadas pelos FL-D e FL-T ao 
longo do tempo de operação. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Os filtros lentos conseguiram reduzir significativamente as concentrações P, N-NH3 

e Fe (p < 0,05; Kruskal-Wallis; Tabela 8). Em relação ao Fe, as concentrações nas águas 

filtradas foram significativamente semelhantes entre o FL-D e FL-T (p > 0,05; Wilcoxon 

pareado; Tabela 8), e variaram de 0,01 a 0,48 mg L-1, com concentrações medianas de 0,07 

mg L-1 (Tabela 7). Em ambos os filtros lentos, o limite de 0,3 mg L-1 (Brasil, 2021) foi 

atendido em 92% das amostras de águas filtradas.  

No início da operação, os filtros lentos apresentaram aproximadamente 80% de 

eficiência na remoção de Fe, fato que sugere fortemente que o mecanismo de remoção era 

predominantemente físico-químico, a partir da oxidação do ferro ferroso solúvel (Fe2+) a 

ferro férrico insolúvel (Fe3+) na presença de oxigênio, que por hidrólise e aglomeração 

forma flocos que são filtrados (Sharma et al., 2005). As variações das concentrações de Fe 

nas águas filtradas corroboram com Marsidi et al. (2018) ao afirmarem que a remoção 

físico-química de Fe pode ser complementada e melhorada pela atuação de bactérias 

oxidantes de ferro (Gallionella, Leptothrix) que geralmente se desenvolvem na camada 
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biológica dos filtros lentos, uma vez que as eficiências de remoção dos FL-D e FL-T 

aumentaram e apresentaram certa estabilidade a partir do 14° dia de operação, indicando 

algum grau de relação com o melhor desenvolvimento do schmutzdecke (Figura 30).  

Os filtros alcançaram eficiências máximas de 94,9% (FL-D) e 98,5% (FL-T) na 

remoção de Fe, enquanto as eficiências medianas se mantiveram abaixo de 80% e, 

portanto, compatíveis com os valores encontrados em outros estudos (Annaduzzaman et 

al., 2021; Yusuf et al., 2021). No final do período de operação, foi verificado um 

acréscimo de 0,16 mg L-1 de Fe na água filtrada pelo FL-T, sugerindo o desprendimento e 

arraste de precipitados formados ao longo do tempo no filtro, conforme descrito por Pacini 

et al. (2005), nesses casos ocorre a elevação da concentração de Fe na água filtrada. 

 

Figura 30 - Variação da concentração de ferro total nas águas bruta e tratadas pelos FL-D e 

FL-T ao longo do tempo de operação. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

As concentrações mínimas e máximas de N-NH3 foram de 0,00 a 0,43 mgL-1 no 

FL-D e de 0,00 a 0,53 mgL-1 na água tratada pelo FL-T (Tabela 7), respectivamente, e não 

diferiram significativamente entre si (p > 0,05; Wilcoxon pareado; Tabela 8). As eficiências 

de remoção variaram de 8,3% (FL-D) e 23,6% (FL-T) até a completa remoção de 

nitrogênio amoniacal em ambos os filtros, com eficiências medianas entre 80 e 70%, 

condizente com o encontrado por Ji et al. (2022) e inferior à eficiência apontada por Faskol 
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et al. (2021) ao analisarem a nitrificação em filtros lentos de areia. Para Etcheberry et al. 

(2022), a presença de oxigênio dissolvido especialmente na parte superior do filtro lento 

permite a nitrificação biológica completa, e a conversão de toda a amônia a nitrito é 

esperada. Neste estudo, a completa remoção de N-NH3 foi alcançada em aproximadamente 

50% das amostras de água filtrada, e nas demais amostras, residuais de N-NH3 foram 

encontrados em concentrações médias de 0,04 mg L-1, bem abaixo do valor estabelecido 

(1,2 mg L-1) em normas nacionais e internacionais para água potável. 

As remoções de N-NH3 apresentaram certa instabilidade, especialmente nas 

primeiras semanas de operação (Figura 31), comportamento semelhante aos filtros lentos 

de areia estudados por Ji et al. (2022). Foram verificadas eficiências máximas de remoção 

aos 16 e 30 dias de operação, que podem ser explicadas pelas baixas concentrações de N-

NH3 na água bruta (0,02 mg L-1). As remoções apresentaram maior estabilidade e máximas 

eficiências entre os dias 45 e 73 de operação, sugerindo alguma relação com o completo 

desenvolvimento da camada biológica. Para Subari et al. (2022), outros fatores estão 

relacionados com a eficiência da remoção de N-NH3 em filtros lentos, como o fluxo 

hidráulico, o tempo de pausa e as altas taxas de filtração que favorecem o processo de 

nitrificação pela maior disponibilidade de oxigênio. 

 
 

Figura 31 - Variação da concentração de nitrogênio amoniacal nas águas bruta e tratadas 
pelos FL-D e FL-T ao longo do tempo de operação. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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As concentrações mínimas e máximas de P na água filtrada pelo FL-D foram de 

0,06 e 0,28 mg L-1, enquanto que o FL-T apresentou as concentrações de 0,08 e 0,27 mg L-

1 (Tabela 7), respectivamente, não sendo observadas diferenças significativas entre os 

filtros lentos (p > 0,05; Wilcoxon pareado; Tabela 8). As concentrações de P da água bruta 

e das águas tradadas pelos FL-D e FL-T foram significativamente diferentes (p < 0,05; 

Wilcoxon pareado; Tabela 8).  

Durante a operação, as eficiências de remoção de ambos os filtros foram bastante 

variáveis, com eficiências máximas de 82,2% (FL-D) e 75,3% (FL-T) e medianas de 20% 

(FL-D) e 8% (FL-T). Nos primeiros dias de operação, os filtros apresentaram eficiência 

média de remoção de P de aproximadamente 55%, sugerindo que a adsorção nos grãos do 

meio filtrante e a precipitação com outros íons (cálcio, alumínio e ferro) podem ter sido os 

principais mecanismos de remoção (Hamisi et al., 2022; Jaeel; Abdulkathum, 2018) e, 

portanto, não dependeram do tempo de amadurecimento para o desenvolvimento do 

schmutzdecke.  

Em algumas amostragens, ocorreram elevações nas concentrações de P da água 

filtrada pelos FL-D e FL-T, notadamente nos dias 16, 78 e 92 de operação (Figura 32). 

Esse comportamento pode ser atribuído ao desprendimento e transpasse de pequenos 

fragmentos de biofilme identificados na água filtrada, como mostrado na Figura 33. Para 

Rout et al. (2021), a incorporação de fósforo, polifosfato e ortofosfato à biomassa celular 

do schmutzdecke pode ocorrer e, subsequentemente, o P armazenado pode ser removido do 

sistema juntamente com uma parcela da biomassa. Neste estudo, o acréscimo máximo foi 

de 0,11 mg L-1 de P na água filtrada do FL-T, porém Papp et al. (2022) relataram um 

aumento de até 4 mg L-1 de P na água filtrada ao analisarem um filtro lento de areia. 
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Figura 32 - Variação da concentração de fósforo total nas águas bruta e tratadas pelos FL-
D e FL-T ao longo do tempo de operação. 

 

Fonte: Autoria própria (2022) 

 

Figura 33 - Fragmentos de biofilme identificados na água filtrada. 

  

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

5.1.2.1 Remoção de turbidez 

 

No período de operação, a turbidez mediana da água tratada pelo FL-D se manteve 

em 1,83 NTU, enquanto que no FL-T foi alcançado o valor de 1,60 NTU, os valores foram 

significativamente diferentes entre os filtros (p < 0,05; Wilcoxon pareado; Tabela 8) e 

também quando comparado com a água bruta (p < 0,05; Wilcoxon pareado; Tabela 8). Os 
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valores mínimos e máximos de turbidez na água filtrada foram de 0,96 e 23,70 NTU para o 

FL-D e 0,99 a 24,77 NTU para o FL-T, ambos registrados no 1° e 44° dia de operação, 

respectivamente (Figura 34).  

 

Figura 34 - Variação da turbidez nas águas bruta e tratadas pelos FL-D e FL-T ao longo do 
tempo de operação. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Os valores de turbidez das águas filtradas atenderam ao valor máximo de 1 NTU, 

estabelecido pela Portaria GM/MS n° 888/2021 (Brasil, 2021), em 1,8% das amostras do 

FL-D e em 5,5% do FL-T. Enquanto que 87,3% (FL-D) e 90,9% (FL-T) das amostras de 

água filtradas estiveram abaixo de 5 NTU, recomendado internacionalmente (WHO, 2017) 

para filtros lentos. Os resultados sugerem que o FL-T apresentou maior capacidade de 

atender limites mais restritivos em relação à turbidez. Ao que parece, os resultados do FL-

T podem estar relacionados ao desenvolvimento de uma camada mais densa de algas 

filamentosas no schmutzdecke (apresentada na seção 5.6), que pode ter favorecido a 

remoção de turbidez e bactérias (Pompei et al., 2022; Sugimoto, 2014).  

As eficiências máximas de remoção foram de 97,9% para o FL-D e 98,7% para o 

FL-T, enquanto que as eficiências medianas foram de 69,79% (FL-D) e 69,51% (FL-T), 

portanto, inferiores às encontradas em outros estudos que avaliaram filtros lentos de areia, 

onde os valores variaram de 78% a 96% (Jenkins et al., 2011; Maciel; Sabogal-Paz, 2020; 
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Madramootoo, 2014; Young-Rojanschi), no entanto, bem semelhantes ao encontrado por 

Medeiros et al. (2020). Tais resultados podem ser atribuídos ao tamanho dos grãos do 

resíduo de caulim, pois grãos menores dos que os empregados neste estudo tendem a 

aumentar a retenção de sólidos nos poros do meio filtrante e o tempo de detenção 

hidráulica melhorando o desempenho da filtração (Mohammed; Solumon, 2022). A 

utilização de uma manta não tecida acima do meio filtrante poderia ser uma alternativa a 

ser testada em futuros estudos, buscando a melhoria da retenção de impurezas e evitando o 

acúmulo de sólidos no meio filtrante (Garcia et al., 2022; Lubarsky et al., 2022; Souza 

Freitas et al. 2022). 

A turbidez da água filtrada foi maior que a turbidez da água bruta em três 

amostragens, para ambos os filtros (Figura 34). Em dois momentos, a turbidez da água 

bruta foi muito baixa (1,11 NTU aos 50 dias de operação e 0,99 aos 87 dias de operação), 

ocorrendo um acréscimo de turbidez de 0,48 e 0,62 NTU para o FL-D e 0,64 e 0,45 NTU 

para o FL-T, respectivamente. A mesma condição foi encontrada por Sabogal-Paz et al. 

(2020) que, ao avaliarem o emprego de filtros lentos para tratamento de águas de chuva 

encontraram elevação da turbidez nas águas filtradas em virtude da baixa turbidez afluente. 

Também foram identificadas elevações de turbidez na água filtrada após o procedimento 

de retrolavagem (aos 64 dias de operação), para ambos os filtros, em virtude da liberação 

de materiais e sólidos residuais não completamente removidos na lavagem, bem como pela 

falta de coleta adicional proporcionada pelo acúmulo de partículas e schmutzdecke 

(Cescon; Jiang, 2020). 

 

5.1.2.2 Remoção de bactérias 

 

Os filtros lentos apresentaram reduções medianas de coliformes totais e E. coli de 

1,54 log e 1,41 log para o FL-D e 1,69 log e 1,79 log para o FL-T, respectivamente. Ambos 

os filtros foram capazes de reduzir significativamente o número de bactérias identificado 

na água bruta (p < 0,05; Kruskal-Wallis; Tabela 8). Ao passo que, apenas as remoções de 

coliformes totais foram significativamente diferentes entre os filtros lentos (p < 0,05; 

Wilcoxon pareado; Tabela 8). As reduções mínimas e máximas de coliformes totais e E. 

coli foram de 0,5 log e 2,65 log e 0,45 log e 5 log para o FL-D, enquanto que o FL-T 

apresentou os valores de 0,68 log e 2,86 log para coliformes totais e 0,55 log e 5 log para 

E. coli (Figura 35 e Figura 36). 
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Figura 35 - Variação da remoção de coliformes totais nas águas tratadas pelos FL-D e FL-
T ao longo do tempo de operação. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

 
Figura 36 - Variação da remoção de E. coli nas águas tratadas pelos FL-D e FL-T ao longo 

do tempo de operação. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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Para ambos os filtros estudados, durante todo o período de operação, as eficiências 

de remoção de E. coli se enquadraram no intervalo de 1 a 3 log de remoção recomendado 

pela OMS (WHO, 2017), com exceção do 1° dia de operação (Figura 36). As eficiências 

dos FL-D e FL-T foram superiores às encontradas em outros estudos que avaliaram filtros 

lentos de areia (Andreoli; Sabogal-Paz, 2020; De Souza et al., 2020; Terin et al., 2021) e 

podem estar relacionadas ao período de pausa da água no filtro lento (6 h) que permite e 

favorece a predação de bactérias por outros organismos e a morte natural (Freitas et al., 

2022). 

As remoções de bactérias parecem ter sido afetadas pelo período inicial de operação 

e após a retrolavagem, momentos que são caracterizados pela ausência ou 

comprometimento do schmutzdecke. Naturalmente, a eficiência foi retomada e, na 

amostragem seguinte à retrolavagem, os FL-D e FL-T alcançaram 1,24 log de redução de 

E. coli. Para Manav Demir (2016), a formação de um novo schmutzdecke começa 

imediatamente após lavagem do filtro e a camada se forma dentro de um ou dois dias. No 

intervalo de 15 dias após a retrolavagem, ambos os filtros lentos alcançaram eficiência 

máxima (5 log de remoção de E. coli). 

O desempenho de ambos os filtros na remoção de E. coli foi melhorado após um 

tempo de amadurecimento de 22 dias, estima-se que esse tenha sido o tempo necessário 

para o completo desenvolvimento do schmutzdecke, alcançando a remoção de 2 log. 

Napotnik et al. (2021) encontraram 30 dias como tempo necessário para o amadurecimento 

de um filtro lento de areia com período de pausa de 6 horas, como utilizado neste estudo. 

Outros estudos apontaram tempos de amadurecimento entre 14 e 35 dias (Duran Romero et 

al., 2020; Mohammed; Solumon, 2022).  

A ausência de bactérias foi identificada em 17% das amostras do FL-D e 25% do 

FL-T, reforçando a necessidade de desinfecção da água filtrada em ambos os filtros para 

maior segurança sanitária, independentemente do meio filtrante empregado (Garcia et al., 

2022; Rosa; Silva et al., 2021). De acordo com os resultados, sugere-se que a estratificação 

do leito filtrante em mais camadas (FL-T) não impactou diretamente o desempenho da 

remoção de E. coli, já que as reduções em ambos os filtros foram estatisticamente 

semelhantes (p > 0,05; Wilcoxon pareado; Tabela 8). 

 

5.1.2.3 Influência do tempo de operação nos indicadores de qualidade da água  
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A influência do tempo de operação nos indicadores físico-químicos e 

microbiológicos monitorados para as águas tratadas pelos FL-D e FL-T foi avaliada pela 

matriz de correlações de Spearman, apresentada na Tabela 9 e detalhada no Apêndice C.  

 

Tabela 9 - Índices de correlação de Spearman e valores de p entre os indicadores de 
qualidade das águas tratadas pelos FL-D e FL-T e os dias de operação. 

Indicador 

Tempo de operação (d) 

FL-D FL-T 

rs p-valor rs p-valor 

Condutividade elétrica (µS cm-1) 0,18871 < 0,05 0,18412 < 0,05 

Turbidez (NTU) - 0,43969 < 0,05 - 0,54977 < 0,05 

Cor aparente (UH) - 0,45067 < 0,05 - 0,30423 < 0,05 

Ferro total (mgFe L-1) - 0,70135 < 0,05 - 0,16736 > 0,05 

Nitrogênio amoniacal (mgN-NH3 L
-1) - 0,15607 > 0,05 - 0,056884 > 0,05 

Fósforo total (mgP L-1) - 0,57347 < 0,05 - 0,20946 > 0,05 

Coliformes totais (UFC 100 mL-1) - 0,31836 > 0,05 - 0,10758 > 0,05 

Escherichia coli (UFC 100 mL-1) - 0,17323 > 0,05 - 0,031756 > 0,05 

Nota: Tempo de operação: 92 dias, rs: coeficiente de correlação de Spearman, correlação significativa (p < 
0,05) em negrito. 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Os resultados demonstraram que o tempo de operação se correlacionou de forma 

significativa com diversos indicadores de qualidade das águas filtradas (p < 0,05; 

Spearman; Tabela 9). Para o FL-D, a turbidez, a cor aparente, o ferro total e o fósforo total 

apresentaram correlações negativas e significativas com o tempo de operação do filtro, 

sugerindo que as remoções desses indicadores aumentaram à medida que o tempo de 

operação aumentou. De modo semelhante, a turbidez e a cor aparente foram os indicadores 

que apresentaram correlações negativas e significativas com o tempo de operação para o 

FL- T. Apenas a CE apresentou correlação positiva e significativa com o tempo de 

operação para ambos os filtros, indicando que a CE das águas filtradas aumentou com o 

decorrer do tempo de operação. 

A turbidez das águas filtradas foi o indicador que apresentou a correlação negativa 

mais forte com o tempo de operação para ambos os filtros (FL – D: rs = - 0,43969 e p = 
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2,48.10-09; FL – T : rs = -0,54977 e p = 1,18.10-14), confirmando que a remoção de turbidez 

foi melhorada ao longo do tempo de operação, como consequência do processo de 

amadurecimento e desenvolvimento do schmutzdecke, que reduz os poros do meio 

filtrante, aumentando a retenção de partículas e diminuindo a taxa de filtração (Mwabi et 

al., 2012).  

A forte correlação negativa entre a turbidez e o tempo de operação encontrada neste 

estudo corrobora com o apontado na literatura para filtros lentos de areia (Lubarsky et al., 

2022; Maciel; Sabogal-Paz, 2020; Terin et al., 2021). Por outro lado, não foi observada 

correlação significativa entre a remoção de bactérias (coliformes totais e E. coli) e o tempo 

de operação em ambos os filtros, diferentemente do encontrado em Souza Freitas et al. 

(2021) e Medeiros et al. (2020). Embora, a correlação entre essas variáveis não tenha sido 

significativa, os valores negativos dos rs indicaram um aumento na eficiência da remoção 

de bactérias com o maior tempo de operação dos filtros. 

 

5.4 Avaliação da perda de carga 
 

O acompanhamento do nível de água nos pontos de tomadas piezométricas 

instaladas entre as camadas filtrantes de cada filtro lento foi realizado para medição e 

monitoramento da perda de carga, sendo possível inferir sobre as camadas com maior 

retenção de impurezas e a necessidade de retrolavagem. Durante todo o período de 

operação do sistema de filtração, a carga hidráulica máxima estabelecida (15 cm) não foi 

verificada pelo acompanhamento e monitoramento do nível de água nas tomadas 

piezométricas. Apesar disso, a retrolavagem foi realizada após 63 dias do início da 

operação, devido à observação de uma redução na eficiência da remoção de turbidez em 

ambos os filtros, sendo essa a duração da carreira de filtração dos FL-D e FL-T. 

As carreiras de filtração dos FL-D e FL-T foram semelhantes às encontradas em 

outros estudos, com intervalos entre 40 e 60 dias, em média (Garcia et al., 2022; Medeiros 

et al., 2020; Terin et al., 2021). As carreiras de filtração mais longas são desejáveis, pois as 

atividades de limpeza e manutenção frequentes podem afetar a estabilidade do 

schmutzdecke e a eficiência geral do filtro (Ji et al., 2021). Os valores das perdas de cargas 

em cada camada filtrante dos FL-D e FL-T ao longo do tempo de operação são 

apresentados nas Figura 37 e Figura 38. 
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Figura 37 - Perda de carga no FL-D. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Figura 38 - Perda de carga no FL-T. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

O FL-D e o FL-T apresentaram comportamentos semelhantes em relação às perdas 

de carga ao longo do tempo de operação (Figura 37 e Figura 38), não sendo observadas 

diferenças estatisticamente significativas entre os filtros (p = 0,063; Wilcoxon pareado). 

Observou-se o aumento das perdas de carga de forma gradativa, sendo os maiores valores 
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verificados nas camadas mais superficiais dos meios filtrantes, em ambos os filtros (0 – 45 

cm no FL-D e 0 – 30 cm no FL-T). A maior perda de carga na camada superficial pode ser 

atribuída ao mecanismo de filtração por ação de superfície e ao desenvolvimento mais 

intenso do schmutzdecke (Ranjan; Prem, 2018; Souza Freitas et al., 2022), o que era 

esperado, visto que esta camada possui uma condutividade hidráulica muito inferior à do 

meio filtrante, o que limita a sua capacidade de carga (Vollertsen et al., 2008). 

O menor diâmetro dos graõs utilizados nas camadas superiores dos FL-D e FL-T 

também pode estar relacionado com as perdas de carga mais acentuadas nas camadas 

superiores dos leitos filtrantes, pois quanto menores os grãos, menor será a penetração de 

impurezas ao longo do leito, e mais rápida será a colmatação da superfície do leito 

filtrante, reduzindo a porosidade, e consequentemente as carreiras de filtração (Lunardi et 

al., 2022). Nesta pesquisa, a perda de carga na camada mais superficial de cada filtro lento 

(L = 45 cm para FL-D e L = 30 cm para FL-T) chegou a corresponder a 76,31% e 68,36% 

da perda de carga total no FL-D e FL-T, respectivamente.  

As perdas de carga observadas nas camadas inferiores dos FL-D (45 < L ≤ 90 cm) e 

FL-T (30 < L < 60 cm e 60 < L ≤ 90) indicam a ocorrência de deslocamento e deposição 

de sólidos, impurezas e biomassa ao longo do leito filtrante, que diminuem a porosidade e 

aumentam a perda de carga. Com o passar do tempo de operação e a retenção de mais 

materiais, o filtro tende a colmatar e, ao atingir velocidades elevadas, pode haver 

desprendimento do material retido, resultando em transpasse. Com a execução da 

retrolavagem, a condutividade hidráulica do meio filtrante foi recuperada, pela remoção de 

impurezas e biomassa durante a fluidização, ocasionando a redução da perda de carga a 

valores próximos de zero nos FL-D e FL-T (Figura 37 e Figura 38). Posteriormente, os 

valores de perda de carga foram rapidamente recuperados, e podem estar relacionados à 

insuficiência da retrolavagem em remover a totalidade da biomassa aderida ao meio 

filtrante, que se desenvolve em poucos dias (De Souza et al., 2021). Além disso, a 

fluidização pode ocasionar a compactação e o acomodamento de partículas ao término do 

processo que podem afetar consideravelmente a porosidade inicial do meio filtrante 

(Clements; Haarhoff, 2006). 

Os valores das perdas de carga dos FL-D e FL-T foram menores que as perdas de 

carga relatadas na literatura para a operação de filtros lentos de areia (Andreoli; Sabogal-

Paz, 2020; Maciel; Sabogal-Paz, 2020; Terin et al., 2021), e podem ser atribuídos ao 

formato dos grãos do resíduo de caulim que apresentam diâmetros maiores e mais 
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heterogêneos, quando comparados à areia, induzindo maiores porosidades, menores 

densidades de empacotamento e acomodação de partículas não esféricas no leito, 

influenciando na perda de carga (Xie; Wang; Shen, 2022). De modo geral, os resultados 

sugerem o potencial do resíduo de caulim como meio filtrante visando a operação de filtros 

lentos com carreiras de filtração mais longas. 

 

5.5 Avaliação do Schmutzdecke 
 

O desenvolvimento do schmutzdecke foi avaliado e a microscopia de campo claro 

permitiu identificar as principais espécies que se desenvolveram em cada filtro lento. Os 

organismos relacionados ao fitoplâncton foram analisados quantitativamente em nível de 

espécie, apenas nos casos em que não foi possível identificar a espécie, foi indicado o 

gênero seguido de sp. (Tabela 10), enquanto os demais foram avaliados de modo 

qualitativo. As algas formaram o grupo mais significativo no schmutzdecke, tanto em 

número, quanto em diversidade de espécies em ambos os filtros, semelhante aos resultados 

encontrados em outros estudos (Andreoli; Sabogal-Paz, 2020; Lubarsky et al., 2022; 

Medeiros et al., 2020; Nasser Fava et al., 2020; Souza Freitas et al., 2021; Terin et al., 

2021).  

 

Tabela 10 - Composição e densidade da comunidade fitoplanctônica dos filtros lentos em 
cél ml-1 e em porcentagem. 

Microrganismo 
FL - D 

(cél ml-1) 

FL - D 

(%) 

FL - T 

(cél ml-1) 

FL - T 

(%) 

Cyanophyceae 

Gleitlerinema splendidum 2291 21,50 7446 22,01 

Oscillatoria sp. N/I - 19589 57,91 

Pseudanabaena galeata N/I - 200 0,59 

Euglenophyceae 

Trachelomonas volvocina 29 0,27 N/I - 

Bacillariophyceae 

Amphora sp. N/I - 29 0,09 
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Tabela 10 - Composição e densidade da comunidade fitoplanctônica dos filtros lentos em 
cél ml-1 e em porcentagem (continuação). 

Microrganismo 
FL - D 

(cél ml-1) 

FL - D 

(%) 

FL - T 

(cél ml-1) 

FL - T 

(%) 

Cyclotella sp. 29 0,27 N/I - 

Cymbella sp. 172 1,61 200 0,59 

Euptemia sp. N/I - 29 0,09 

Gomphonema sp. 1146 10,75 458 1,35 

Melosira sp. 687 6,45 1375 4,07 

Navicula sp. 4497 42,19 1947 5,76 

Nitzschia sp. 29 0,27 29 0,09 

Pinnularia sp. 29 0,27 29 0,09 

Stauroneis sp. 172 1,61 115 0,34 

Chlorophyceae 

Chlamydomonas sp. N/I - 143 0,42 

Chlorella vulgares 1117 10,48 2005 5,93 

Eudorina sp. 115 1,08 115 0,34 

Desmodesmus opoliensis 115 1,08 115 0,34 

Desmodesmus brasilienses 115 1,08 N/I - 

Oocystis sp. 115 1,08 N/I - 

Total 10854 100 33822 100 

Nota: N/I: não identificado. 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

As algas desempenham um papel importante no desenvolvimento do schmutzdecke, 

pois são consideradas colonizadores primários e, ao se desenvolverem, formam uma malha 

na camada superior do meio filtrante que ajuda a reter as impurezas (Pompei et al., 2022), 

melhorando a eficiência de tratamento em filtros lentos. Nakamoto (2014) destaca que as 

algas são responsáveis por absorver dióxido de carbono, nitratos e fosfatos e produzir 

oxigênio, durante o processo fotossintético, proporcionando as condições ideais para o 

desenvolvimento de microrganismos aeróbios. Adicionalmente, algumas espécies de algas 
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são apontadas na literatura como produtoras de substâncias tóxicas que ajudam a reduzir o 

número de bactérias na água (Delgado-Gardea et al., 2019).  

As cianobactérias (Cyanophyceae) foram abundantes nos schmutzdeckes dos FL-D 

e FL-T, sobretudo do gênero Oscillatoria sp., corroborando com o estudo de Pompei et al. 

(2022) que identificaram a predominância de Chlorophyceae e Cyanobacteria ao 

caracterizarem a comunidade de fitoplâncton presentes nos schmutzdeckes de 22 filtros 

lentos em escala de laboratório, instalados no sudeste do Brasil.  Pereira et al. (2012) e 

Terin e Sabogal-Paz (2019) apresentaram resultados promissores ao avaliarem a 

capacidade de filtros lentos em removerem cianotoxinas da água, indicando que a maior 

parte das cianobactérias e toxinas presentes no schmutzdecke, são, portanto, removidas 

pelo próprio filtro lento, não causando danos à saúde. 

Além das algas e cianobactérias, foram identificados outros microrganismos como 

microcrustáceos, rotíferos e algumas espécies de protozoários ciliados (Vorticella sp.), 

apresentados na Figura 39. A presença de rotíferos e protozoários no schmutzdecke é 

benéfica, dado que algumas espécies podem melhorar a remoção de bactérias pela 

interceptação e predação de organismos menores. Naha et al. (2022) apontam que a 

Vorticella sp. e Epistylis sp. são protozoários tipicamente encontrados em filtros lentos e 

associados à redução bacteriana. Outros grupos importantes formados pelas bactérias, por 

exemplo, as bactérias nitrificantes, também são frequentemente encontrados em filtros 

lentos, porém não são passíveis de identificação por microscopia (Pompei et al., 2017). 

 
Figura 39 - Exemplos de microrganismos visualizados nas amostras dos schmutzdeckes 

dos filtros lentos. 

 
 

Navicula sp. Synedra 
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Microcrustáceo Oscillatoria sp. 

 
 

Cymbella  sp. Chlamydomonas sp. 

  

Melosira sp. Stauroneis sp. 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

As espécies identificadas em ambos os filtros lentos (FL-D e FL-T) foram 

semelhantes em diversidade, porém o FL-T apresentou um número maior de algas 

filamentosas, especialmente das classes Cyanophyceae e Chlorophyceae. A semelhança 
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entre as comunidades microbianas formadas em filtros lentos que recebem a mesma água 

afluente também foi identificada por Chen et al. (2021). A caracterização do schmutzdecke 

evidenciou o desenvolvimento de uma diversidade de microrganismos e algum grau de 

relação com a eficiência do tratamento de água nos filtros lentos estudados. 

 

5.6 Caracterização do material adsorvente   
  

5.6.1 Análise da composição química elementar  
 

A composição química elementar das cascas de arroz vermelho comprovou que o 

dióxido de silício (SiO2) e o óxido sulfúrico (SO3) foram os principais componentes 

encontrados, com percentuais de 79,56 e 10,26, respectivamente (Tabela 11). Outros 

estudos, a exemplo de Lukman et al. (2022), Mohammadpour et al. (2021) e Bakdash et al. 

(2020) também relataram elevados terrores de SiO2 em amostras de casca de arroz 

utilizadas como adsorventes. Os elevados teores de SiO2 tornam as cascas de arroz um bom 

adsorvente para a remoção de íons metálicos (Kaur et al., 2021). Outros óxidos, como 

óxido férrico (Fe2O3), óxido de alumínio (Al2O3), óxido de potássio (K2O) e pentóxido de 

fósforo (P2O5) foram encontrados em menores porcentagens neste estudo.  

 
Tabela 11 - Composição química elementar da casca de arroz vermelho. 

Óxidos Percentual (%) 

SiO2 79,56 

SO3 10,26 

Fe2O3 2,79 

Al2O3 2,28 

K2O 2,13 

P2O5 2,01 

CaO 0,88 

CuO 0,10 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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Em Konneh et al. (2021), os óxidos SiO2, Al2O3 e Fe2O3 foram encontrados em 

maiores proporções nas cascas de arroz, demostrando que as propriedades físicas e 

composições químicas elementares podem ser modificadas em virtude da espécie e da 

posição geográfica onde a cultura de arroz foi cultivada, corroborando com Sultana et al. 

(2020) e Montalvo-Andía et al. (2022). Para Nguyen et al. (2019), os adsorventes ricos em 

SiO2 são promissores devido às propriedades peculiares como estrutura porosa e elevada 

área de contato, desta forma, o elevado teor de SiO2 identificado nas cascas de arroz 

vermelho (Tabela 11) demonstra o seu potencial na adsorção de Cu2+. 

 

5.6.2 Análise morfológica 
 

A morfologia da superfície e as características microestruturais das cascas de arroz 

foram avaliadas por microscopia eletrônica de varredura e as imagens resultantes são 

mostradas na Figura 40, em micrografias que representam um aumento de 1044x e 6686x.  

 

Figura 40 - Microscopia eletrônica de varredura das cascas de arroz vermelho. 

Nota: (a) imagem das cascas de arroz vermelho com 1044x de aumento; (b) imagem das cascas de arroz 
vermelho com 6686x de aumento. 
 

Fonte: Autoria própria (2023). 

 

As micrografias evidenciaram grande heterogeneidade, com partículas de diferentes 

dimensões e texturas, e uma superfície irregular e rugosa característica da estrutura 

morfológica das cascas de arroz, conforme literatura (Antil et al., 2022; Daffalla et al., 

2022; Yahyaa et al., 2020). Os diferentes tipos de rugosidade e porosidade são distribuídos 

(a) (b
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em toda a superfície das cascas de arroz e ressaltados nas micrografias pelo contraste de 

tons claros e escuros, com destaque para as linhas longitudinais identificadas na Figura 

40(b). As áreas escuras nas superfícies das cascas de arroz correspondem às aberturas e 

cavidades dos poros e sulcos, que afetam a capacidade de adsorção (Konneh et al., 2021). 

As superfícies porosas e rugosas das cascas de arroz são preenchidas por íons 

metálicos e outros poluentes orgânicos durante a adsorção e, de acordo com Dan et al. 

(2021), quanto mais rugosa e porosa a casca do arroz, mais cargas negativas estão 

disponíveis na superfície para os íons metálicos carregados positivamente reagirem e mais 

eficiente se torna o processo de adsorção. Por este motivo, os resultados encontrados neste 

estudo sugerem que as cascas de arroz vermelho apresentam morfologia e distribuição dos 

sulcos e rugosidades adequadas para a adsorção de íons metálicos e corroboram com 

Azeez et al. (2020) e Sultana et al. (2020), reforçando o potencial de remoção de Cu2+ no 

adsorvente estudado. 

 

5.6.3 Espectroscopia no infravermelho  
 

Os grupos funcionais presentes na superfície das cascas de arroz vermelho foram 

investigados por meio da análise Espectroscopia de Infravermelho por Transformada de 

Fourier (FTIR) e os espectros no infravermelho (IV) médio são apresentados na Figura 41. 

A análise evidenciou a complexidade dos grupos funcionais presentes na superfície das 

cascas de arroz vermelho em virtude da presença de vários picos de absorção, destacando-

se as absorções nos comprimentos de onda 3414, 2920, 1654, 1080, 1047 e 464 cm-1. 

A absorção na região de 3400-3500 cm-1 foi atribuída por diversos autores aos 

grupos hidroxilas (–OH) presentes nas cascas de arroz, portanto, neste estudo, o pico 

amplo identificado em 3414 cm-1 próximo a esta região, é associado a esse grupo e 

corrobora com Nabieh et al. (2021), Konneh et al. (2021), Sa Ad et al. (2022), Nata et al. 

(2022) e Bai et al. (2021). A identificação do grupo hidroxila é importante, pois o mesmo 

atua como um doador de prótons e é um dos principais responsáveis pela adsorção de íons 

de metais pesados (Yahyaa et al., 2020), inclusive o Cu2+ (Saleh et al., 2020). 
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Figura 41 - Espectro de Infravermelho das cascas de arroz vermelho. 

 

Fonte: Autoria própria (2023). 

 

A presença de grupos metilas (–CH3) e metilenos (–CH2–), a partir das vibrações da 

ligação C–H presentes nesses grupos, pode ser evidenciada pelo pico identificado em 2920 

cm-1 (Figura 41). Conforme a literatura, os picos identificados entre 2890-2950 cm-1 estão 

associados à celulose, hemicelulose e lignina contidas nas cascas de arroz (Sa Ad et al., 

2022; Fernandez-Andrade et al., 2022; Antil et al., 2022). 

Por sua vez, os picos identificados em 1080 e 1047 cm-1 referem-se à absorção da 

vibração de alongamento assimétrico de Si–O, que de acordo com Hummadi et al. (2022), 

Konneh et al. (2021), Bai et al. (2021) e Olusegun e Mohallem (2019) ocorre tipicamente 

entre 830 e 1110cm-1, enquanto que os picos entre 1226 e 1737 cm-1 podem ser atribuídos 

aos grupos carboxila (−COOH) e carbonila (C=O), conforme Collivignarelli et al. (2022) e 

Zafar et al. (2022). A identificação dos picos e dos principais grupos funcionais presentes 

nas superfícies das cascas de arroz vermelho foi importante, pois comprova a presença de 

grupos funcionais de alta afinidade com o Cu2+, sugerindo que a adsorção é tecnicamente 

viável e que esses grupos funcionais podem estar envolvidos no processo de adsorção. 
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5.7 Isotermas de adsorção 
 

Os valores médios de pH para as soluções e para as amostras resultantes do ensaio 

de isotermas de adsorção são apresentados na Tabela 12. O pH da solução é um fator 

importante no processo de adsorção de íons metálicos bivalentes, como o Cu2+, pois 

influencia na precipitação e na ligação do metal à superfície do adsorvente (Almanassra et 

al., 2022; Roha et al., 2021).  

 

Tabela 12 - pH antes e após os ensaios de isotermas de adsorção. 

Solução pH inicial pH final 

1 mg L-1 4,57 ± 0,02 6,34 ± 0,24 

2 mg L-1 4,27 ± 0,17 6,34 ± 0,19 

4 mg L-1 4,25 ± 0,12 6,36 ± 0,12 

8 mg L-1 4,29 ± 0,04 6,24 ± 0,01 

16 mg L-1 4,24 ± 0,02 6,17 ± 0,04 

32 mg L-1 4,16 ± 0,01 6,07 ± 0,04 

64 mg L-1 4,07 ± 0,01 5,93 ± 0,01 

128 mg L-1 4,08 ± 0,08 4,90 ± 0,04 

Nota: Os valores de pH são apresentados em média ± desvio padrão dos ensaios realizados em triplicata. 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Para Bar, Mitra e Das (2021), a precipitação de Cu(OH)2 pode ocorrer em pH maior 

que 6, tornando o processo uma espécie de combinação de precipitação e adsorção, 

reduzindo assim a eficiência de remoção e comprometendo a avaliação do adsorvente. Por 

outro lado, em pH entre 4 e 5, como empregado nesta pesquisa, têm sido encontradas 

máximas eficiências de remoção de Cu2+ nos estudos de Nata et al. (2022) e Roha et al. 

(2021). Percebe-se que ocorreu uma elevação nos valores de pH após os ensaios de 

adsorção e o tempo de agitação, que pode ser atribuído às propriedades das cascas de arroz 

vermelho que apresentam pH básico (Minami, 1995). 

Nas Figura 42 e Figura 43 são apresentados os dados experimentais ajustados às 

isotermas de Langmuir e Freundlich, respectivamente, bem como as eficiências de 

remoção para as concentrações de 1 mg L-1; 2 mg L-1; 4 mg L-1; 8 mg L-1; 16 mg L-1; 32 
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mg L-1; 64 mg L-1; 128 mg L-1 na Figura 44. De acordo com as Figura 42 e Figura 43, a 

capacidade adsortiva máxima obtida experimentalmente foi de 2,30 mg g-1, semelhante ao 

estudo de Subramaniam, Khan e Ibrahim (2006) que também empregaram as cascas de 

arroz in natura em processos adsortivos. Atta et al. (2022) encontraram a capacidade 

máxima adsortiva de 3,985 mg g-1 ao avaliarem o potencial das cascas de arroz in natura 

para a adsorção de ciprofloxacina, após submeter 100 mL de solução de ciprofloxacina, 

com concentrações iniciais de 5 a 100 mg L-1, a uma agitação de 150 rpm por tempo 

máximo de 180 min. Em outro estudo, Roha et al. (2021) avaliaram a eficiência de uma 

mistura de adsorventes compostos por carvões ativados à base de cascas de arroz, em 

detrimento da adsorção com cascas de arroz in natura, para a remoção dos metais Cu2+, 

Cd2+ e Pb2+. Os autores relataram que as cascas de arroz in natura apresentaram a 

capacidade de adsorção máxima de 0,27 mg g-1  para o Cu2+. 

 

Figura 42 - Dados experimentais ajustados à isoterma de Langmuir. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

 

 

 



116 

 

Figura 43 - Dados experimentais ajustados à isoterma de Freundlich. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Figura 44 - Eficiências de remoção nas diferentes concentrações. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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As eficiências de remoção de Cu2+ variaram de 41,74%, na concentração de 1 mg 

L-1,  a 74,08%, obtida na concentração de 16 mg L-1. Na Figura 44, percebe-se que as 

eficiências de remoção apresentaram uma tendência de crescimento entre os pontos 

experimentais iniciais, seguidas por um decrescimento nas concentrações seguintes, com 

exceção da concentração de 16 mg L-1. O decréscimo na eficiência de remoção identificado 

nas concentrações mais elevadas pode ser atribuído à redução no número de sítios ativos 

gradativamente ocupados pelo Cu2+ até o equilíbrio (Singh et al., 2023), uma vez que o 

equilíbrio é atingido, a remoção diminui devido à falta de sítios ativos disponíveis (Zafar et 

al., 2022; Montalvo-Andía et al., 2022; Chen et al., 2022).  

Neste estudo, a eficiência na remoção de Cu2+ reduziu de 74,08% para 63,98%, 

quando a concentração da solução aumentou de 16 mg L-1 para 128 mg L-1. Uma redução 

mais acentuada foi encontrada no estudo de Mohammadpour et al. (2021) que utilizaram as 

cascas de arroz in natura para remoção de Cd2+ e Pb2+, os autores relataram que as 

eficiências diminuíram de 88% e 81,6% para 20% e 18%, respectivamente, quando as 

concentrações aumentaram de 10 mg L-1 para 50 mg L-1. 

Outros estudos realizaram tratamentos térmicos e químicos nas cascas de arroz e 

obtiveram eficiências mais altas de remoção de Cu2+ e outros íons metálicos (Babazad et 

al., 2021; Nata et al., 2022; Priya et al., 2021; Tsai; Lin; Huang, 2021), porém os 

tratamentos térmicos e químicos elevam os custos do adsorvente (Atta et al., 2022). 

Os coeficientes e os critérios de ajustes para os modelos de Langmuir e Freundlich 

são mostrados nas Tabela 13 e Tabela 14. Conforme os dados apresentados, percebe-se que 

ambos os modelos, Langmuir e Freundlich, adequaram-se bem aos resultados 

experimentais, pois os coeficientes de determinação (R²) foram superiores a 0,99 e o teste 

F (Fcal > Ftab) indica que os modelos foram estatisticamente significativos e preditivos ao 

intervalo de confiança de 95%. No entanto, sugere-se que os dados experimentais 

apresentaram melhor ajuste ao modelo de Langmuir, com valor de R² de 0,999. De acordo 

com esse modelo, a adsorção de Cu2+ ocorreu na camada externa das cascas de arroz 

vermelho, com a formação de uma monocamada de íons na superfície homogênea do 

adsorvente (Liu et al., 2022; Syauqiah et al., 2022; Ndekei et al., 2021).  
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Tabela 13 - Coeficientes e os critérios de ajustes para os modelos de Langmuir e 
Freundlich para a adsorção de Cu2+ em cascas de arroz vermelho. 

Modelo Coeficientes Valores estimados p-valor R² 

Langmuir 
KL (L mg-1) 0,0090 

0,0373 0,999 
qmax (mg g-1) 7,1935 

Freundlich 
KF (L mg-1) 0,0871 

0,0373 0,998 
N 0,8300 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Tabela 14 - Análise de variância dos modelos de Langmuir e Freundlich para a adsorção 
de Cu2+ em cascas de arroz vermelho. 

Modelo 
Fonte de 

variação 

Soma dos 

quadrados 
GL 

Média 

quadrática 

Teste F 

(Fcal/Ftab) 
p - valor 

Langmuir 

Regressão 6,5966 2 3,2983 496,97 0,0000 

Residual 0,0077 6 0,0013   

Total 6,6043 8    

Freundlich 

Regressão 6,5941 2 3,2971 376,74 0,0000 

Residual 0,0102 6 0,0017   

Total 6,6043 8    

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

A capacidade máxima de adsorção (qmax), estimada pelo modelo de Langmuir, 

descreve a saturação da monocamada em condições de equilíbrio e foi estimada em 7,19 

mg g-1. Yanaka et al. (2021) avaliaram a utilização de cascas de arroz in natura na 

remoção dos metais Zn2+, Cu2+ e Cd2+, encontrados em efluentes e em corpos hídricos 

próximos às áreas de drenagem de uma mina, e obtiveram um bom ajuste dos dados 

experimentais ao modelo de Langmuir, com R² = 0,9878, para o Cu2+. Lv et al. (2023) 

empregaram as cascas de arroz como material de suporte para sintetizar polímeros 

adsorventes com alto potencial para a eliminação de Cu2+ da água de um lago e 

encontraram qmax de 87,8 mg g-1, com ajuste dos dados experimentais ao modelo de 

Langmuir. Outros autores usaram as cascas de arroz em processos adsortivos e obtiveram 

bons ajustes dos dados experimentais ao modelo de Langmuir (Liu et al., 2023; Lv et al., 
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2020; Malik et al., 2020; Montalvo-Andía et al., 2022; Ndekei et al., 2021; Tan; Nguyen, 

2021). 

O KL é a constante isotérmica de Langmuir e está ligada à área superficial e à 

porosidade do adsorvente, também indica o grau de afinidade entre o adsorvato e o 

adsorvente, refletindo a energia de adsorção. Para Nandiyanto et al. (2023), um valor alto 

de KL sugere uma ligação forte entre o adsorvato e o adsorvente, enquanto um valor baixo 

indica uma ligação fraca. Em seu estudo, foram obtidos valores negativos para KL (-0,138, 

-0,04 e -0,213), ao avaliarem cascas de arroz in natura de diferentes tamanhos (74, 177 e 

500 μm) na adsorção de cúrcuma, sugerindo uma ligação fraca entre o adsorvente e o 

adsorvato.  

Em outros estudos foram relatados valores de KL superiores ao desta pesquisa, em 

Singh et al. (2023) o KL foi de 0,3303 para as cascas de arroz tratadas com HCl na 

remoção de arsenito (As3+), e Montalvo-Andía et al. (2022) encontraram os valores de 

0,237 e 0,393 ao utilizarem as cascas de arroz in natura e modificadas quimicamente com 

NaOH na adsorção de cádmio (Cd2+). Liu et al. (2022) ressaltaram que o tamanho e a 

porosidade do adsorvente estão relacionados com a constante KL, indicando que maior 

área superficial e volume de poros podem produzir maiores valores de coeficientes e 

capacidades de adsorção.  

A partir dos parâmetros obtidos pelo modelo de Langmuir, apresentados na Tabela 

13, foram determinados os fatores de separação (RL) para as diferentes concentrações 

iniciais de Cu2+ adotadas neste estudo (1 mg L-1, 2 mg L-1, 4 mg L-1, 8 mg L-1, 16 mg L-1, 

32 mg L-1, 64 mg L-1, 128 mg L-1). Os resultados foram resumidos na Tabela 15 e 

confirmam que o processo de adsorção de Cu2+ nas cascas de arroz in natura foi favorável 

(Almanassra et al., 2022; Zafar et al., 2022), conforme indicam os valores de RL entre 

0<RL<1, embora os valores tenham reduzido com a elevação da concentração da solução. 

 

Tabela 15 - Fatores de separação (RL). 

Concentração RL 

1 mg L-1 0,99 

2 mg L-1 0,97 

4 mg L-1 0,97 
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Tabela 15 - Fatores de separação (RL) (continuação). 

Concentração RL 

8 mg L-1 0,95 

16 mg L-1 0,87 

32 mg L-1 0,78 

64 mg L-1 0,67 

128 mg L-1 0,44 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Em seus estudos, Zafara et al. (2022) e Roha et al. (2021) obtiveram dados 

experimentais que melhor se ajustaram ao modelo de isoterma de Freundlich, indicando 

que o adsorvente possui uma superfície heterogênea composta por vários tipos de locais de 

adsorção. De acordo com este ponto de vista, a quantidade adsorvida é a soma da adsorção 

em todos os locais até que a energia de adsorção diminua exponencialmente no final do 

processo de adsorção, podendo ser aplicado à adsorção em multicamadas (Chen et al., 

2022). 

O Kf é a constante de Freundlich e indica a capacidade de adsorção, enquanto o 

parâmetro n indica as condições de adsorção, como intensidade ou heterogeneidade da 

superfície do adsorvente. A análise do n para a adsorção de Cu2+ nas cascas de arroz 

vermelho sugeriu que a adsorção teria sido um processo desfavorável. Ndekei et al. (2021) 

e Atta et al. (2022) encontraram valores de n entre 1 e 10, ao utilizarem o biocarvão de 

cascas de arroz e as cascas de arroz in natura na remoção de metais pesados e 

ciprofloxacina, respectivamente, indicando que os processos foram favoráveis.  

Com base na análise das isotermas de adsorção, pôde-se verificar que as cascas de 

arroz vermelho in natura são potenciais adsorventes para a remoção de Cu2+, visto que a 

capacidade de adsorção foi superior às capacidades de outros biossorventes não 

modificados relatados na literatura, a exemplo das sementes de moringa e okara (0,450 e 

0,800 mg g-1) (Honorato et al., 2022), o mesocarpo do coco babaçu (0,59 mg g-1) (Do 

Nascimento; De Oliveira; Leite, 2019) e as cascas de milho (1,21 mg g-1) (Duru; Nnabuchi; 

Duru, 2019), além disso, o processo de adsorção foi favorável, especialmente em 

concentrações mais baixas, tipicamente encontradas em corpos hídricos. Portanto, as 

cascas de arroz vermelho podem ser úteis na remoção do Cu2+ em água potável, reduzindo 
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o risco de contaminação e doenças relacionadas ao consumo prolongado de água contendo 

o metal. 

 

5.8 Cinética de adsorção 
 

A cinética de adsorção de Cu2+ nas cascas de arroz vermelho, em solução sintética 

de concentração inicial igual a 128 mg L-1, é mostrada na Figura 45. O pH inicial da 

solução e o pH das amostras foram menores que 6, semelhante ao apresentado na subseção 

5.8, acerca da análise de isotermas de adsorção e são especificados no Apêndice D. Na 

Figura 45, é possível verificar que a remoção de Cu2+ aumenta rapidamente durante os 

minutos iniciais do processo de adsorção até atingir 1,69 mg g-1 aos 10 min, o equilíbrio é 

então alcançado aos 20 min, quando a curva dos pontos experimentais atinge um platô ou 

fase estacionária. Posteriormente, a capacidade de adsorção de Cu2+ aumenta lentamente e 

torna-se constante até o final de 1,94 mg g-1 alcançado após 120 min. 

 

Figura 45 - Quantidade de Cu2+ adsorvido da solução sintética em função do tempo. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

A rápida adsorção de Cu2+, observada nos minutos iniciais, pode ser explicada pelo 

grande número de sítios ativos disponíveis nas cascas de arroz vermelho, que foram sendo 
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continuamente ocupados pelos íons de Cu2+ presentes na solução. Em certo ponto, o 

equilíbrio foi atingido e nenhuma variação significativa na remoção de Cu2+ foi observada 

com o decorrer do tempo de contato. Zafar et al. (2020) sugerem que a adsorção ocorre 

lentamente após o equilíbrio, pois os íons de Cu2+ movem-se para os poros internos 

presentes nas cascas de arroz, uma vez que os sítios ativos de superfície foram ocupados. A 

rápida adsorção de Cu2+ nas cascas de arroz vermelho e o menor tempo de equilíbrio são 

características favoráveis para a aplicação em sistemas reais de tratamento, indicando que 

uma maior quantidade de água pode ser tratada em cada intervalo de tempo, reduzindo 

eventualmente o custo operacional e o tempo de operação dos sistemas (Gupta et al., 

2021). 

A Figura 46 indica que nos primeiros 2 min, a remoção de Cu2+ alcançou 37%, 

aproximadamente. Em 20 min, a remoção passou a ser em torno de 50%, correspondendo a 

um incremento de 13% em relação aos 2 min iniciais. Em 20 min, a cinética de adsorção 

atinge o equilíbrio, e entre 20 e 120 min foi observado um aumento menor que 4% na 

remoção de íons Cu2+ da solução. Corroborando com os dados apresentados, Zafar et al. 

(2022) relataram remoções variando de 33 a 62% no intervalo de 16 min de tempo de 

contato, entre as cascas de arroz in natura e uma solução de água residuária sintética 

contendo íons de Cu2+.  

Roha et al. (2021) empregaram as cascas de arroz in natura, com diâmetro médio 

de 2 mm, na adsorção de Cu2+, Cd2+ e Pb2+ em uma solução multielementar. Após 

submeter 2 g de adsorvente e 50 mL da solução multielementar a uma agitação de 150 

rpm, durante 120 min, os autores identificaram uma rápida remoção dos metais e o tempo 

de equilíbrio foi atingido em 20 min. Nesse ponto, 51% do Cu2+, 43% do Cd2+ e 53% do 

Pb2+ tinham sido removidos da solução. 

A adsorção física ou fisiossorção pode ser o mecanismo predominante para a rápida 

remoção do Cu2+ no início da adsorção, nesse mecanismo, os íons são adsorvidos na 

superfície do adsorvente devido à disponibilidade de sítios ativos. Em contrapartida, a 

remoção lenta de íons metálicos provavelmente está relacionada à quimissorção, na qual os 

íons são adsorvidos por difusão intrapartícula em microporos e na superfície interior do 

adsorvente (Ahmad et al., 2018; Montalvo-Andía et al., 2022). 
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Figura 46 - Eficiência de remoção de Cu2+ em função do tempo. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Os modelos cinéticos de pseudo-primeira ordem e pseudo-segunda ordem foram 

aplicados e os coeficientes e critérios de ajustes são mostrados nas Tabelas 16 e 17, os 

dados ajustados são mostrados nas Figuras 47 e 48. De acordo com os dados apresentados, 

ambos os modelos foram estatisticamente significativos e preditivos ao intervalo de 

confiança de 95%, pelo teste F (Fcal > Ftab). No entanto, sugere-se que a adsorção de Cu2+ 

nas cascas de arroz vermelho seguiu o modelo cinético de pseudo-segunda ordem, visto o 

maior valor de R² (0,9784) e a maior proximidade entre os valores de qe estimado pelo 

modelo e o qexp, obtido experimentalmente (qe = 1,87 mg g-1 e qexp = 1,94 mg g-1).  

 

Tabela 16 - Coeficientes dos modelos de pseudo-primeira ordem e pseudo-segunda ordem 
para a adsorção de Cu2+ em cascas de arroz vermelho. 

Modelo Coeficientes Valores estimados R² 

Pseudo primeira ordem 
qe  (mg g-1) 1,7388 

0,9028 
k1 (min-1) 0,6347 
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Tabela 16 - Coeficientes dos modelos de pseudo-primeira ordem e pseudo-segunda ordem 
para a adsorção de Cu2+ em cascas de arroz vermelho (continuação). 

Modelo Coeficientes Valores estimados R² 

Pseudo segunda ordem 
qe (mg g-1) 1,8672 

0,9784 
k2 (g mg-1 min-1) 0,5783 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Tabela 17 - Análise de variância dos modelos de pseudo-primeira ordem e pseudo-segunda 
ordem para a adsorção de Cu2+ em cascas de arroz vermelho. 

Modelo 
Fonte de 

variação 

Soma dos 

quadrados 
GL 

Média 

quadrática 

Teste F 

(Fcal/Ftab) 
p - valor 

Pseudo-primeira 

ordem 

Regressão 19,1973 2 9,5986 215,71 0,00 

Residual 0,0384 5 0,0077   

Total 19,2357 7    

Pseudo-segunda 

ordem 

Regressão 22,9796 2 11,4898 1119,71 0,00 

Residual 0,01198 6 0,0020   

Total 22,9916 8    

Fonte: Autoria própria (2023) 

 
Figura 47 - Dados experimentais ajustados ao modelo de pseudo-primeira ordem. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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Figura 48 - Dados experimentais ajustados ao modelo de pseudo-segunda ordem. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

O modelo de pseudo-segunda ordem pressupõe que a etapa limitante da velocidade 

de adsorção de Cu2+ nas cascas de arroz vermelho pode ter sido a adsorção química ou 

quimiossorção. De acordo com esse modelo, os íons metálicos aderem à superfície do 

adsorvente formando uma ligação química, geralmente covalente (Montalvo-Andía et al., 

2022), envolvendo o compartilhamento ou troca de elétrons (Hu; Pang; Wang, 2021), 

ademais, o processo de adsorção depende diretamente da capacidade de adsorção do 

adsorvente (Zhao; Sun; Ray, 2022).  

Autores como Liu et al. (2023), Lv et al. (2023), Singh et al. (2023), Almanassra et 

al. (2022) e Ndekei et al. (2021) também observaram bons ajustes dos dados experimentais 

ao modelo de pseudo-segunda ordem, ao aplicarem as cascas de arroz na remoção de íons 

metálicos, indicando a formação da ligação química entre o adsorvente e os íons em 

estudo. Enquanto que Nata et al. (2022) e Quansah et al. (2020) tiveram os dados 

experimentais melhor ajustados ao modelo de pseudo-primeira ordem, sugerindo que a 

adsorção em cascas de arroz modificadas termicamente envolveu o mecanismo de difusão 

externa ou intrapartícula. 

A constante de velocidade de reação de pseudo–segunda ordem (k2) foi estimada 

em 0,5783 g mg-1 min-1. O k2 está diretamente relacionado à taxa de adsorção e sua 

avaliação é especialmente importante na comparação de processos adsortivos envolvendo 
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diferentes adsorvatos ou adsorventes, pois quanto maior for a constante cinética k2, mais 

rápida será a reação entre adsorvato e adsorvente (Raulino, 2016). Valores superiores para 

o k2 foram relatados nos trabalhos de Atta et al. (2022) e Montalvo-Andia et al. (2022) ao 

empregarem cascas de arroz in natura na adsorção de ciprofloxacina e cádmio, 

respectivamente. Zafar et al. (2022) avaliaram a remoção de íons de Cu2+, de uma solução 

de concentração inicial mais baixa que a utilizada nesta pesquisa, empregando como 

adsorvente as cascas de arroz in natura, em seu tamanho natural, sem qualquer etapa de 

trituração ou peneiramento, e obtiveram bom ajuste dos dados experimentais ao modelo de 

pseudo-segunda ordem com k2 estimado em 2,45 g mg-1 min-1. 

A análise da cinética de adsorção de Cu2+ nas cascas de arroz vermelho forneceu 

informações relevantes acerca do desempenho do adsorvente estudado e indicou que o 

equilíbrio foi atingido em um intervalo de tempo relativamente curto e, com o ajuste dos 

dados experimentais ao modelo de pseudo-segunda ordem, pode-se inferir que a 

quimiossorção é o principal mecanismo que controla a velocidade do processo de 

adsorção. 

 

5.9 Coluna de adsorção em leito fixo em escala de laboratório 
 

A coluna de adsorção em leito fixo em escala de laboratório foi avaliada pelas 

curvas de ruptura elaboradas para a solução sintética e para a solução real, como mostrado 

na Figura 49.  A aplicação da solução sintética foi importante, pois alguns dos aspectos 

físico-químicos e fundamentais da adsorção só podem ser elucidados em condições 

controladas. Por outro lado, é importante aplicar a solução real, pois um adsorvente pode 

ser excelente em estudos de laboratório com soluções sintéticas, mas muitas vezes 

ineficiente em casos reais (Dotto; Mckay, 2020).  
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Figura 49 - Curvas de ruptura para as soluções sintética e real na concentração de 8 mg L-1. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Figura 50 - Eficiência de remoção de Cu2+ na coluna de adsorção em leito fixo em escala 
de bancada para as soluções sintética e real na concentração de 8 mg L-1. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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Como pode ser observado na Figura 50, a eficiência de remoção de Cu2+ começa 

em 97% e 90% para as soluções sintética e real, respectivamente, nos primeiros 10 minutos 

de operação da coluna de adsorção em leito fixo em escala de laboratório, reduzindo 

lentamente para 47% e 40 % aos 150 minutos e para 14% e 16% aos 300 minutos, em 

direção à saturação do leito de cascas de arroz vermelho in natura com os íons de Cu2+, aos 

320 e 310 minutos quando a eficiência de remoção atinge 10%. Cabe ressaltar que a 

concentração inicial de ambas as soluções foi de 8 mg L-1 e que já foi relatado na literatura 

que a eficiência de remoção reduz lentamente em colunas de adsorção operadas com 

soluções de baixas concentrações iniciais, pois a razão dos sítios ativos na superfície do 

adsorvente para os íons metálicos totais na solução é alta (Daghbandan; Souraki; Zadeh, 

2021). 

As curvas de ruptura (Figura 49) não apresentaram o formato clássico em ‘S’, para 

ambas as soluções empregadas. O formato mais alongado das curvas pode ser atribuído à 

baixa concentração inicial com a qual a coluna de leito fixo em escala de laboratório foi 

alimentada, pois em gradientes de concentração mais baixos, o transporte de íons de Cu2+ 

na superfície e nos poros das cascas de arroz vermelho ocorre lentamente devido a 

reduções nos coeficientes de difusão e/ou transferência de massa (Dong et al., 2019; Saha 

et al., 2021; Saravanan et al., 2022; Yahya et al., 2020;). Para Sazali, Harunet e Sazali 

(2020), quanto maior a concentração inicial de íons, mais acentuado será o formato da 

curva de ruptura, devido à diminuição do fluxo de transferência de massa da solução para a 

superfície adsorvente à medida que a força motriz se torna mais fraca.  

A partir das curvas de ruptura foram determinados os valores dos volumes e tempos 

de ruptura e exaustão e estimados os parâmetros tx (tempo para o estabelecimento da 

ZTM), tf (tempo necessário para formação inicial da ZTM), tδ (tempo necessário para 

mover a ZTM na coluna), capacidade de remoção no ponto de ruptura (qb), capacidade de 

remoção no equilíbrio (qe), o percentual de saturação da coluna (%S) e a taxa de uso do 

adsorvente (UR), mostrados na Tabela 18.  
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Tabela 18 - Parâmetros tx, tf, tδ, qb, qe, %S e UR da coluna de leito fixo em escala de 
laboratório. 

Parâmetro Unidade Sintética Real 

Tempo de ruptura (tb) min 90 50 

Volume de ruptura (Vb) ml 1.170 650 

Tempo de exaustão (tx) min 320 310 

Volume de exaustão (Vx) mL 4.160 4.030 

TDH min 2,71 2,71 

Tempo para estabelecimento da ZAP (tx) min 320 310 

Tempo necessário para mover a ZAP (tδ) min 230 260 

Capacidade de remoção no ponto de ruptura (qb) mg g-1 0,62 0,28 

Capacidade de remoção no equilíbrio (qe) mg g-1 1,28 1,12 

Percentual de saturação (%S) % 83 79 

Taxa de uso do adsorvente (UR) g L-1 9,74 17,53 

Nota: Sintética e real se referem às soluções preparadas com água deionizada e água tratada pelo FL-T, 
respectivamente, conforme subseção 4.2.4. 
 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

De acordo com os valores da Tabela 18, ao empregar a solução real houve uma 

redução no tempo e no volume de ruptura. Importante enfatizar que o tempo de ruptura se 

refere ao tempo necessário para ser verificada a concentração de 2 mg L-1 de Cu2+ na 

solução efluente da coluna de adsorção de leito fixo em escala de laboratório, 

representando o limite máximo estabelecido para água potável (Brasil, 2021). De modo 

semelhante, a solução real tende a atingir o ponto de saturação do leito adsorvente de 

cascas de arroz vermelho mais rapidamente, quando comparado à solução sintética, já que 

nas águas naturais podem coexistir íons e sais dissolvidos que podem competir com o Cu2+ 

pelos sítios ativos das cascas de arroz vermelho e ter uma forte influência na capacidade de 

adsorção (Dong et al., 2019; Katiyar et al., 2021). 

A análise do desempenho da coluna de adsorção está bastante relacionada com os 

parâmetros da zona de transferência de massa (ZTM), apresentados na Tabela 18. Pode-se 

observar que o tempo total para estabelecimento da zona de adsorção primária (tx) foi de 

320 e 310 min para as soluções sintética e real, respectivamente. O tempo necessário para 
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movimentar a zona de adsorção primária ao longo da coluna (tδ) foi maior ao utilizar a 

solução real, totalizando 260 min. As capacidades de remoção de Cu2+ no ponto de ruptura 

(qb) e no equilíbrio (qe) foram menores quando utilizada a solução real, isso pode ser 

atribuído à presença de substâncias coexistentes na água natural, como íons, sais 

dissolvidos e matéria orgânica dissolvida, que podem afetar as interações entre o Cu2+ e o 

leito adsorvente de cascas de arroz vermelho in natura (Zhang et al., 2021). A taxa de uso 

do adsorvente (UR) foi aproximadamente duas vezes maior quando utilizada a solução 

real, evidenciando a necessidade da realização de estudos de adsorventes com soluções 

reais, pois apenas o uso de soluções sintéticas pode induzir a estimativas e projetos 

inadequados de adsorção em escala real.  

Antil et al. (2022) realizaram um estudo para otimização das variáveis operacionais 

de uma coluna de adsorção preenchida com cascas de arroz in natura para a remoção de 

arsenito (As3+). Na condição experimental considerada ótima (vazão de 20 mL min-1, 

concentração de alimentação de 50 mg L-1 e leito adsorvente de 6 cm), o tδ foi de 19 min e 

a capacidade de adsorção (qe) foi de 4,5 mg g-1 para íons arsenito. Em outro estudo, uma 

coluna de leito fixo empacotada com carvão ativado de cascas de arroz foi avaliada para a 

remoção de fenol, com concentração inicial de 100 mg L-1, vazão de solução de 9 mL min-

1, altura de leito adsorvente de 10 cm e tamanho de partícula de 300 µm, as capacidades, 

qb e qe, de 2,61 e 14,57 mg g-1 foram obtidas, e uma taxa de uso de adsorvente de 0,103 g 

mL-1 foi estimada (Nwabanne et al., 2022).  

As capacidades de adsorção no equilíbrio das soluções sintética e real (1,28 e 1,12 

mg g-1) obtidas nos ensaios de colunas de adsorção em escala de laboratório (sistema 

contínuo) foram diferentes da capacidade de adsorção obtida nos ensaios em batelada 

(sistema estático) de isotermas de adsorção (2,30 mg g-1), tendência também verificada em 

Ferreira et al. (2021). Os diferentes valores encontrados entre as capacidades de adsorção 

em ensaios dos sistemas contínuos e estáticos podem ser atribuídos às diferentes condições 

de equilíbrio. Em sistemas descontínuos, os íons liberados pelo adsorvente permanecem 

em solução, enquanto em sistemas contínuos os íons liberados são continuamente 

removidos pelo fluxo de solução (Barquilha, et al., 2019). Para Chatterjee, Mondal e De 

(2018), a capacidade de adsorção do adsorvente em leito contínuo é sempre menor que a 

capacidade de adsorção em modo descontínuo. 

Os dados extraídos das curvas de ruptura das soluções sintética e real, entre o ponto 

de ruptura e o ponto de exaustão, foram linearizados usando o modelo de Thomas. Os 
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valores de kth (constante de taxa de Thomas) e qo (capacidade teórica de adsorção) foram 

estimados a partir da inclinação e interceptação do gráfico linear de ln((Co/Ct)-1) vs. t, 

respectivamente, mostrado na Figura 51. Na Tabela 19 estão resumidos os valores de 

coeficiente de determinação (R2), kth e qo obtidos por ajuste do modelo linear de Thomas 

para as soluções sintética e real. 

 

Figura 51 - Curvas de ruptura das soluções sintética e real na concentração de 8 mg L-1 
ajustadas ao modelo de Thomas. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Tabela 19 - Coeficientes do modelo de Thomas para as soluções sintética e real na 
concentração de 8 mg L-1. 

Parâmetro Unidade Sintética Real 

KTh L mg-1 min-1 0,0017 0,0012 

qTh mg g-1 0,97 1,09 

R² - 0,9875 0,9537 

qe experimental mg g-1 1,3 1,14 

Nota: Sintética e real se referem às soluções preparadas com água deionizada e água tratada pelo FL-T, 
respectivamente, conforme subseção 4.2.4. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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Como mostrado na Tabela 19, os resultados obtidos para a adsorção de Cu2+ em um 

leito adsorvente de cacas de arroz vermelho in natura mostraram que os dados 

experimentais se ajustaram bem ao modelo de Thomas, corroborado pelos elevados 

coeficientes de determinação (R² > 0,95) e pelas proximidades das capacidades de 

adsorção máxima teórica e experimental, para ambas as soluções sintética e real. Este 

modelo corrobora com os resultados apresentados nas subseções 5.7 e 5.8 e indica que o 

equilíbrio de adsorção de Cu2+ nas cascas de arroz vermelho seguiu a isoterma do tipo 

Langmuir e o processo de adsorção obedeceu à cinética de reação reversível de pseudo-

segunda ordem, na qual as resistências difusivas externas e internas são mínimas 

(Thirunavukkarasu; Nithya; Sivashankar, 2021; Yakouta et al., 2019).  

O coeficiente cinético de Thomas (Kth) diminuiu com o emprego da solução real, 

enquanto que o qo teórico (qTh) aumentou, quando comparado aos valores da solução 

sintética. A diminuição do Kth sugere que o sistema é controlado pela transferência de 

massa externa na parte inicial da coluna (Yahya et al., 2020). Por outro lado, o qo 

experimental foi menor ao utilizar a solução real, possivelmente pela presença de 

competição com outros íons presentes na água natural que pode levar à diminuição da 

capacidade de adsorção, observações semelhantes foram relatadas em Cantoni et al. 

(2021). Outros estudos que avaliaram a remoção de Cu2+ e outros íons metálicos em 

colunas de leito fixo em escala de bancada utilizando pó de cascas de arroz revestido com 

nanopartículas de óxido de ferro (Saravanan et al., 2022), carvão ativado de cascas de 

arroz (Nwabanne et al., 2022), folhas de chá e cascas de arroz (Daghbandan; Souraki; 

Zadeh, 2022), cascas de arroz in natura (Bar; Mitra; Das, 2021) e algas verdes (Spirogyra) 

impregnadas em cascas de arroz (Yahyaa et al., 2020), também encontraram bom ajuste 

dos dados experimentais ao modelo de Thomas. 

 

5.10 Mecanismo de remoção  
 

A adsorção de Cu2+ nas cascas de arroz vermelho pode ter incluido os mecanismos 

de difusão dos íons da solução em direção à superfície das cascas de arroz e a penetração 

nos poros, onde a adsorção pode ser atribuída, principalmente, ao mecanismo de troca 

iônica, no qual um papel importante é desempenhado pela presença de grupos funcionais 

de alta afinidade na superfície do adsorvente estudado, envolvendo a interação eletrostática 

entre íons de Cu2+ carregados positivamente e os grupos funcionais carregados 
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negativamente presentes na estrutura da celulose e da lignina, a exemplo do grupo 

hidroxila (–OH) (Banerjee; Bar; Das, 2021; Nag et al., 2020), carboxila (−COOH) e 

carbonila (C=O) (Liu et al., 2023). Portanto, os resultados experimentais confirmam que as 

cascas de arroz vermelho in natura apresentam uma capacidade de remoção de Cu2+ em 

colunas de adsorção em leito fixo, mostrando-se um potencial adsorvente para o tratamento 

de águas contaminadas em sistemas contínuos.  

 

5.11 Coluna de adsorção em leito fixo em escala piloto 
 

Os resultados produzidos nos experimentos em escala de laboratório permitiram a 

ampliação da coluna de adsorção para a escala piloto, instalada como unidade de pós-

tratamento ao FL-T. A curva de ruptura (Figura 52) mostra o desempenho da coluna de 

adsorção no tratamento de água do rio Piranhas enriquecida com Cu2+, na concentração de 

8 mg L-1.  

 

Figura 52 - Curva de ruptura da coluna de adsorção em escala piloto. 
 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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A curva de ruptura da coluna de leito fixo em escala piloto (Figura 52) retrata o 

comportamento da adsorção de Cu2+ no leito adsorvente de cascas de arroz vermelho, 

pode-se observar que nenhum teor de Cu2+ foi observado na água efluente da coluna até os 

360 min (6 h) de operação do sistema de tratamento, após esse período, com a 

continuidade do fluxo, a concentração de Cu2+ no efluente aumentou gradativamente, mas 

a saturação não foi atingida no tempo de monitoramento desta pesquisa. 

O formato da curva de ruptura da coluna de adsorção em escala piloto corroborou 

com o formato da curva de ruptura em escala de bancada e deve-se, possivelmente, ao 

pequeno gradiente de concentração e às menores taxas de transferência de massa entre os 

íons de Cu2+ e o leito adsorvente de cascas de arroz vermelho, que produzem uma curva 

mais plana (Chatterjee; Mondal; De, 2018), visto que parte do Cu2+ ficou retida no FL-T, 

sobretudo no início da operação do sistema. Esta condição diminui a força motriz da 

transferência de massa e aumenta a resistência à difusão do filme, conforme observado por 

Kleinübing et al. (2011) e Ferreira et al. (2021). 

Com base na curva de ruptura (Figura 52), foram determinados o volume (Vb) e o 

tempo de ruptura (tb), bem como o TDH e a capacidade de remoção no ponto de ruptura 

(qb) (Tabela 20). Os parâmetros tx, tf, tδ, capacidade de remoção no equilíbrio (qe) e o 

percentual de saturação da coluna não foram estimados, uma vez que a saturação da coluna 

de adsorção em escala piloto não foi alcançada no tempo de monitoramento desta pesquisa.  

 

Tabela 20 - Parâmetros tb, Vb, TDH e qb para a coluna de adsorção em leito fixo em escala 
piloto. 

Parâmetro Unidade CLFp 

Tempo de ruptura (tb) min 780 

Volume de ruptura (Vb) L 104 

Tempo de detenção hidráulico (TDH) min 16,56 

Capacidade de remoção no ponto de ruptura (qb) mg g-1 1,27 

Nota: CLFp se refere à coluna de leito fixo em escala piloto. 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Os dados revelaram que a coluna de adsorção em escala piloto foi capaz de tratar 

adequadamente 104 L de água antes de atingir o ponto de ruptura, após 780 min (13 h) do 

início da operação do sistema, nesse ponto foi verificada a concentração de 2,05 mg L-1 de 
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Cu2+ na água efluente da coluna de adsorção, ou seja, acima do VMP pela Portaria GM/MS 

n° 888/2021 (Brasil, 2021). Portanto, considerando a produção diária máxima de 24 L de 

água potável pelo FL-T, a coluna de adsorção apresentou o tempo de serviço de 5 dias, 

aproximadamente.  

Nos projetos de ampliação de colunas em escala de laboratório para as escalas 

piloto e industrial, alguns parâmetros são alterados, entre eles o TDH. De acordo com os 

resultados, o maior tempo de detenção hidráulica foi alcançado na coluna em escala piloto 

(16,56 min > 2,71 min), consequentemente os tempos de ruptura e exaustão são maiores, 

quando comparados aos tempos da escala de laboratório (Kannan et al., 2020; Juela et al., 

2022). Neste estudo, o TDH estimado na escala piloto esteve em conformidade com o 

intervalo de 15 a 30 min recomendado para operações em sistemas reais de tratamento 

(Nascimento et al., 2020). O aumento do TDH e do tempo de saturação em colunas em 

escala piloto, ampliadas a partir de experimentos com colunas em escala de laboratório, foi 

corroborado por Vera et al. (2023) ao estudarem a ampliação de uma coluna em escala de 

laboratório para as escala piloto e semi-industrial empregando bagaço de cana-de-açúcar in 

natura como adsorvente para a remoção de Mn2+ em água potável. 

A capacidade de adsorção no ponto de ruptura (qb) em escala piloto (1,27 mg g-1) 

foi superior à qb encontrada nos ensaios com a coluna de adsorção em escala de 

laboratório empregando a solução real (0,28 mg g-1), considerando a mesma concentração 

de alimentação de 8 mg L-1. A capacidade de adsorção e a taxa de transferência do Cu2+ 

para o leito adsorvente de cascas de arroz vermelho podem estar relacionadas ao aumento 

da massa de adsorvente, ao TDH e à redução da porosidade do leito adsorvente na coluna 

de adsorção em escala piloto, considerando que quanto maior a porosidade do leito, maior 

será o volume vazio e menor o número de sítios adsorventes (Cruz-Olivares et al., 2022; 

Nascimento et al., 2020).  

Na Figura 53 são apresentadas as eficiências de remoção de Cu2+ pelo FL-T e pela 

coluna de adsorção em leito fixo em escala piloto ao longo do tempo de operação do 

sistema. De acordo com essa Figura, o FL-T apresentou eficiência na remoção de Cu2+ 

variando de 86% a 51% nos primeiros 210 minutos de operação, logo após, rapidamente, a 

eficiência reduziu para menos de 5% aos 330 minutos, até gradualmente atingir a saturação 

e a elevação na concentração de Cu2+ no efluente. 
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Figura 53 - Eficiências de remoção de Cu2+ no FL-T e na coluna de adsorção em leito fixo 
em escala piloto. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

A remoção de Cu2+ observada no FL-T pode ser atribuída à presença do 

schmutzdecke, formado durante o período de amadurecimento do filtro, pois a matéria 

orgânica e os ácidos fúlvicos atuam como adsorventes na remoção de Cu2+(Faisal et al., 

2021; Al-Ameri et al., 2018). De modo adicional, pode ter ocorrido a remoção de Cu2+ no 

meio filtrante de resíduo de caulim, devido à interação de íons metálicos com as 

superfícies de minerais filossilicatos (Dash; Jena; Rath, 2022). Em seu estudo, Hermawan 

et al. (2021) investigaram os padrões de acumulação de diferentes metais pesados, 

incluindo o Cu2+, em filtros lentos de areia empregados no tratamento de água pluviais 

sintéticas, preparadas com a adição de uma solução de Cu2+ na concentração de 0,15 mg L-

1. Os autores identificaram que a maior parte do Cu2+ se acumulou nos 5–10 cm superiores 

do meio filtrante e que o schmutzdecke reteve duas vezes a massa de metais pesados 

encontrada em camadas mais profundas do meio filtrante. Sugere-se ainda que a remoção 

de parte do Cu2+ no FL-T pode ter sido favorecida pela precipitação e consequente 

formação de hidróxidos insolúveis, Cu(OH)2 e Cu(OH) (Khandaker et al., 2021; Zhang et 

al., 2021; Bandara et al., 2020), visto que as amostras do FL-T e da coluna de leito fixo em 

escala piloto apresentaram pH em torno de 6 (Apêndice D). 
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Diante do exposto, o tratamento de água contaminada com Cu2+ foi eficazmente 

realizado pela combinação das etapas de filtração lenta e adsorção, considerando o 

desempenho do FL-T no tratamento da água do rio Piranhas (descrito e detalhado na 

subseção 5.1.2) e o desempenho da coluna de adsorção em leito fixo em escala piloto. 

Dessa forma, o sistema proposto mostrou-se viável para aplicações reais e apresenta as 

vantagens de adaptabilidade a diferentes escalas, custos reduzidos, meio filtrante e leito 

adsorvente reutilizáveis numa perspectiva de economia circular e simplicidade operacional 

em níveis domiciliar ou comunitário.  
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6. CONCLUSÕES 
 

 Os filtros lentos empregando resíduo de caulim como meio filtrante apresentaram 

remoções medianas superiores a 68% de turbidez, 74% de ferro total, 75% de 

nitrogênio amoniacal, 97% de coliformes totais e 96% de E.coli. O FL-T obteve os 

melhores resultados na remoção dos indicadores turbidez e coliformes totais, 

sugerindo que o leito estratificado em um maior número de camadas filtrantes pode 

melhorar o desempenho do filtro lento, nas condições operacionais impostas nesta 

pesquisa, mostrando-se uma alternativa promissora no tratamento de água no 

âmbito doméstico ou para pequenas comunidades.  

 Os filtros lentos apresentaram comportamentos semelhantes em relação às perdas 

de cargas ao longo do tempo de operação, não sendo observadas diferenças 

estatisticamente significativas entre os filtros (p = 0,063). As maiores perdas de 

carga foram verificadas nas camadas superficiais dos meios filtrantes, em ambos os 

filtros lentos (L = 45 cm para FL-D e L = 30 cm para FL-T), correspondendo até 

86,3% e 71,6% da perda de carga total no FL-D e FL-T, respectivamente. 

 As análises qualitativa e quantitativa indicaram o desenvolvimento do 

schmutzdecke em ambos os filtros lentos. As algas formaram o grupo mais 

significativo, tanto em número, quanto em diversidade de espécies no FL-D e FL-

T, outros microrganismos como microcrustáceos, rotíferos e protozoários ciliados 

também foram identificados. Os schmutzdeckes dos filtros lentos foram 

semelhantes em diversidade, porém o FL-T apresentou um número maior de algas 

filamentosas, especialmente das classes Cyanophyceae e Chlorophyceae. O 

desenvolvimento dos schmutzdeckes se relacionou com as melhorias nas eficiências 

de remoção de diversos indicadores de qualidade das águas filtradas, especialmente 

turbidez e bactérias; 

 Acerca da utilização da retrolavagem como técnica de limpeza dos filtros lentos, 

recomenda-se que pesquisas futuras sejam realizadas no intuito de determinar os 

coeficientes específicos para o dimensionamento de filtros lentos de resíduo de 

caulim retrolaváveis, haja vista que os coeficientes adimensionais de perda de carga 
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devido às forças de viscosidade (Kv) e às forças estáticas (Ke), são amplamente 

difundidos na literatura apenas para a areia.  

 A caracterização das cascas de arroz vermelho revelou um elevado teor de SiO2 na 

composição química e a presença de vários grupos funcionais que desempenham 

um papel significativo na adsorção de Cu2+. Enquanto que a análise morfológica 

demonstrou a distribuição dos sulcos e rugosidades superficiais adequadas para a 

adsorção de íons metálicos, reforçando o potencial de remoção de Cu2+ nas cascas 

de arroz vermelho. 

 A capacidade adsortiva máxima de Cu2+ nas cascas de arroz vermelho, obtida 

experimentalmente, foi de 2,30 mg g-1. Os dados experimentais foram mais bem 

ajustados ao modelo de Langmuir (R² > 0,99), sugerindo que a adsorção ocorreu 

em monocamada na superfície homogênea do adsorvente. A capacidade máxima de 

adsorção (qmax) foi estimada em 7,19 mg g-1 e a adsorção foi favorável (0<RL<1); 

 A cinética de adsorção indicou que o equilíbrio de adsorção foi alcançado em 20 

minutos e o modelo de pseudosegunda ordem apresentou um melhor ajuste aos 

dados experimentais (R² > 0,97), estimando-se que a adsorção química é o 

mecanismo que controla a velocidade do processo de adsorção de Cu2+ nas cascas 

de arroz vermelho;  

 A capacidade de adsorção de Cu2+ na coluna de leito fixo em escala de laboratório 

foi de 1,28 mg g-1 para solução sintética e 1,12 mg g-1 para solução real, em leito 

adsorvente de cascas de arroz vermelho de 5 cm, vazão de solução de 13 mL min-1 

e concentração inicial de 8 mg L-1. Portanto, a capacidade de adsorção de Cu2+ em 

cascas de arroz vermelho em sistemas de águas reais pode não ser a mesma que em 

sistemas com soluções sintéticas. Os tempos de ruptura e exaustão da coluna de 

adsorção em escala de laboratório foram acelerados ao utilizar a solução real e os 

dados foram bem ajustados ao modelo de Thomas (R2 0,95 - 0,98). 

 A coluna de adsorção em escala piloto operou como unidade de pós-tratamento ao 

FL-T no tratamento de água do rio Piranhas enriquecida com Cu2+ e apresentou a 

capacidade de remoção no ponto de ruptura (qb) de 1,27 mg g-1. O ponto de ruptura 

da coluna de adsorção de leito fixo em escala piloto foi atingido após 780 minutos 
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de operação do sistema e a saturação não foi observada no tempo de 

monitoramento desta pesquisa. Visando a aplicação do sistema de tratamento, 

sugere-se a instalação de duas colunas de adsorção em leito fixo operadas 

alternadamente, ou seja, enquanto uma coluna está em operação, a outra deverá 

passar por troca ou regeneração do leito adsorvente de cascas de arroz vermelho. 

 O sistema de tratamento proposto foi capaz de tratar adequadamente 104 L de água, 

em conformidade com o valor máximo permitido para Cu2+ em água potável, de 

acordo com o padrão de potabilidade nacional. Portanto, conclui-se que o sistema, 

composto por um filtro lento empregando resíduo da mineração de caulim como 

meio filtrante seguido por uma coluna de adsorção em leito fixo com cascas de 

arroz vermelho como adsorvente, mostrou ser uma alternativa promissora para o 

tratamento de água de rio contaminada com Cu2+, reduzindo eficazmente diversos 

indicadores de qualidade da água a níveis aceitáveis de acordo com a legislação 

nacional (Portaria GM/MS nº 888/2021) e as recomendações internacionais da 

OMS. 
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8 APÊNDICE 
 

APÊNDICE A 

 

A1. Materiais para montagem do sistema de filtração lenta com retrolavagem 

 

Tabela A1 - Materiais para montagem do sistema de filtração lenta. 

Parte do sistema Materiais 

Sistema de alimentação 1 reservatório de polietileno 100l 

1 adaptador do tipo flange DN 20mm 

1,8m de tubulação de PVC DN 20mm 

1 registro DN 20mm 

1 rotâmetro  

06 joelhos DN 20mm 

1 Tê PVC DN 20mm 

Calha de coleta 12cm de tubulação de PVC DN 20mm 

CAP PVC DN 20mm 

02 adaptadores de rosca DN 20mm 

02 joelhos de rosca DN 20mm 

Corpo do filtro lento 3,2m de tubulação de PVC DN 150mm 

2 CAP PVC DN 150mm 

02 borrachas de vedação 

06 abraçadeiras DN 150mm 

Sistema de drenagem 4 crepinas cônicas de 70mm de diâmetro 
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2 CAP PVC DN 150mm cortado para circunferência 

Silicone incolor para vedação 

Saída do filtro lento 30cm de tubulação de PVC DN 20mm 

06 luvas soldável cola e rosca  

02 registros DN 20mm 

02 torneiras plásticas 

Sistema de retrolavagem 1 reservatório de polietileno 150l 

2,10m de tubulação de PVC DN 20mm 

1 rotâmetro  

08 joelhos DN 20mm 

02 Tê PVC DN 20mm 

02 registros DN 20mm 

02 adaptadores de rosca de motor 32mm para 20mm 

02 adaptadores liso de 20mm para 32mm 

Sistema de bombeamento para o 

reservatório de alimentação 

5m de tubulação de PVC DN 20mm 

03 joelhos DN 20mm 

01 registro DN 20mm 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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APÊNDICE B 

 

B1. Ensaios de caracterização do caulim 

 

Tabela B1 - Composição química elementar do resíduo de caulim. 

Óxidos Percentual (%) 

SiO2 54,11% 

Al2O3 40,24% 

K2O 3,95% 

MgO 0,92% 

Fe2O3 0,38% 

SO3 0,11% 

MnO 0,10% 

BaO 0,09% 

Rb2O 0,03% 

Ir2O3 0,01% 

ZnO 0,01% 

SrO 0,01% 

Outros óxidos 0,016% 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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Figura B1 - Difratograma do resíduo de caulim. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Figura B2 - Curva granulométrica do resíduo de caulim. 

 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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APÊNDICE C 

 

C1. Eficiências de remoção dos FL-D e FL-T 

 

Tabela C1 - Valores medianos, máximos e mínimos das porcentagens de remoção dos 
indicadores de qualidade da água bruta pelos FL-D e FL-T. 

Indicador  FL– D (%) FL – T (%) 

Turbidez  

(NTU) 

Máxima 97,94 98,67 

1º quartil 51,85 59,29 

Mediana 68,79 69,51 

3º quartil 79,35 82,38 

Cor aparente  

(UH) 

Máxima 97,88 98,10 

1º quartil 39,42 40,49 

Mediana 51,77 51,79 

3º quartil  63,40 74,65 

Ferro total  

(mgFe L-1) 

Máxima 94,92 98,52 

1º quartil 55,22 54,67 

Mediana 74,30 76,81 

3º quartil  86,12 90,74 

Nitrogênio amoniacal  

(mgN-NH3 L
-1) 

Máxima 100 100 

1º quartil 52,23 49,70 

Mediana 80,96 76,95 

3º quartil 94,61 96,97 

Fósforo total  

(mgP L-1) 

Máxima 82,18 75,25 

1º quartil -3,71 -9,37 

Mediana 20 7,74 

3º quartil 36,17 35,69 

Coliformes totais  

(UFC 100mL-1) 

Máxima 99,78 100 

1º quartil 95,52 96,98 

Mediana 97,13 98,40 

3º quartil 99,10 99,10 

Escherichia coli  Máxima 100 100 
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(UFC 100mL-1) 1º quartil 92,24 93,98 

Mediana 96,08 98,35 

3º quartil 99,42 99,90 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Tabela C2 - Índices de correlação de Spearman e valores de p entre os indicadores de 
qualidade das águas tratadas pelos FL-D e FL-T e os dias de operação. 

Indicador 

Tempo de operação (d) 

FL-D FL-T 

rs P-valor rs P-valor 

Condutividade elétrica (µS cm-1) 0,18871 0,014296 0,18412 0,016887 

Turbidez (NTU) - 0,43969 2,48e-09 - 0,54977 1,18e-14 

Cor aparente (UH) - 0,45067 8,79e-10 - 0,30423 6,09e-05 

Ferro total (mgFe L-1) - 0,70135 1,89e-06 - 0,16736 0,32926 

Nitrogênio amoniacal (mgN-NH3 L
-1) - 0,15607 0,36336 - 0,056884 0,74176 

Fósforo total (mgP L-1) - 0,57347 0,00025601 - 0,20946 0,22017 

Coliformes totais (UFC 100 mL-1) - 0,31836 0,058448 - 0,10758 0,53229 

Escherichia coli (UFC 100 mL-1) - 0,17323 0,31232 - 0,031756 0,85413 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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APÊNDICE D 

 

D1. Dados das soluções utilizadas nos ensaios de adsorção 

 

Tabela D1 - pH e concentrações de Cu2+ aferidas nas soluções. 

Soluções sintéticas pH Concentrações aferidas (mg L-1) 

1000 mg L-1 4,02 ± 0,02 815,7 

1 mg L-1 4,57 ± 0,02 1,07 

2 mg L-1 4,27 ± 0,17 2,95 

4 mg L-1 4,25 ± 0,12 3,75 

8 mg L-1 4,29 ± 0,04 6,17 

16 mg L-1 4,24 ± 0,02 16,92 

32 mg L-1 4,16 ± 0,01 31,98 

64 mg L-1 4,07 ± 0,01 54,87 

128 mg L-1 4,08 ± 0,08 123,6 

Nota: média ± desvio padrão. 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

D2. Dados de pH das amostras resultantes dos ensaios de cinética e isotermas de 

adsorção  

 

Tabela D2 - pH antes e após os ensaios de isotermas de adsorção. 

Solução pH inicial pH final 

1 mg L-1 4,57 ± 0,02 6,34 ± 0,24 

2 mg L-1 4,27 ± 0,17 6,34 ± 0,19 

4 mg L-1 4,25 ± 0,12 6,36 ± 0,12 

8 mg L-1 4,29 ± 0,04 6,24 ± 0,01 

16 mg L-1 4,24 ± 0,02 6,17 ± 0,04 

32 mg L-1 4,16 ± 0,01 6,07 ± 0,04 

64 mg L-1 4,07 ± 0,01 5,93 ± 0,01 

128 mg L-1 4,08 ± 0,08 4,90 ± 0,04 

Nota: média ± desvio padrão. 
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Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Tabela D3 - pH e concentrações das amostras em branco dos ensaios de isotermas de 

adsorção. 

Solução pH final Ce 

1 mg L-1 5,29 ± 0,10 1,08 ± 0,06 

2 mg L-1 5,21 ± 0,06 2,69 ± 0,055 

4 mg L-1 5,1 ± 0,05 3,70 ± 0,1 

8 mg L-1 4,8 ± 0,10 6,06 ± 0,03 

16 mg L-1 4,96 ± 0,08 12,51 ± 0,055 

32 mg L-1 4,91 ± 0,16 26,49 ± 0,245 

64 mg L-1 4,32 ± 0,09 52,66 ± 0,18 

128 mg L-1 4,9 ± 0,05 112,67 ± 0,835 

Nota: média ± desvio padrão. 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Tabela D4 - pH após os ensaios de cinética de adsorção. 

Tempos pH final 

2 min 4,62 ± 0,09 

4 min 4,43 ± 0,33 

8 min 4,79 ± 0,01  

10 min 5,00 ± 0,05 

20 min 4,89 ± 0,02 

40 min 4,90 ± 0,11 

60 min 4,64 ± 0,17 

120 min 4,90 ± 0,08 

Nota: pH inicial = 4,08 ± 0,08 (solução 128 mg L-1);  média ± desvio padrão. 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

Tabela D5 - pH e concentrações das amostras em branco dos ensaios de cinética de 

adsorção. 

Tempos pH final Ce 
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2 min 4,74 ± 0,07 99,35 ± 0,33 

4 min 4,66 ± 0,03 101,32 ± 0,16 

8 min 5,02 ± 0,14 103,47 ± 0,27 

10 min 4,93 ± 0,06 101,32 ± 0,34 

20 min 5,07 ± 0,04 113,42 ± 0,21 

40 min 5,11 ± 0,06 92,55 ± 0,77  

60 min 5,13 ± 0,04 113,95 ± 0,28 

120 min 5,05 ± 0,08 109,62 ± 0,00 

Nota: pH inicial = 4,08 ± 0,08 (solução 128 mg L-1);  média ± desvio padrão. 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

 

D6. Dados de pH das amostras resultantes dos ensaios de colunas de adsorção em 

leito fixo em escala de laboratório 

 

Tabela D6 - pH antes e após os ensaios de colunas de adsorção em leito fixo em escala de 

laboratório. 

Tempos pH (Sol. Sintética) pH (Sol. Real) 

10 min 5,2 ± 0,07 5,3 ± 0,08 

20 min 4,9 ± 0,2 4,7 ± 0,02 

30 min 4,2 ± 0,05 5,3 ± 0,15 

40 min 4,1 ± 0,33 4,7 ± 0,11 

50 min 4,8 ± 0,25 4,6 ± 0,08 

60 min 4,8 ± 0,01 5,3 ± 0,01 

70 min 4,7 ± 0,02 4,8 ± 0,01 

80 min 4,6 ± 0,11 5,5 ± 0,04 

90 min 4,2 ± 0,03 5,1 ± 0,11 

100 min 4,4 ± 0,01 5,3 ± 0,10 

110 min 4,2 ± 0,05 5,4 ± 0,05 

120 min 4,3 ± 0,33 4,9 ± 0,02 

130 min 4,4 ± 0,21 4,8 ± 0,13 
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140 min 4,3 ± 0,17 5,5 ± 0,01 

150 min 4,1 ± 0,05 5,2 ± 0,3 

160 min 4,2 ± 0,12 5,4 ± 0,02 

170 min 4,1 ± 0,04 5,6 ± 0,02 

180 min 4,2 ± 0,15 5,4 ± 0,04 

190 min 4,1 ± 0,04 5,6 ± 0,11 

200 min 4,2 ± 0,04 5,5 ± 0,09 

210 min 4,2 ± 0,19 5,5 ± 0,08 

220 min 3,8 ± 0,30 5,8 ± 0,10 

230 min 4,2 ± 0,05 5,6 ± 0,08 

240 min 4,1 ± 0,03 5,4 ± 0,04 

250 min 4,6 ± 0,21 5,2 ± 0,01 

260 min 4,2 ± 0,02 5,0 ± 0,01 

270 min 4,2 ± 0,01 4,8 ± 0,04 

280 min 4,5 ± 0,32 4,9 ± 0,02 

290 min 4,0 ± 0,03 4,9 ± 0,18 

300 min 4,2 ± 0,04 5,1 ± 0,01 

310 min 4,1 ± 0,11 5,3 ± 0,03 

320 min 3,8 ± 0,05 5,1 ± 0,09 

330 min 4,1 ± 0,2 5,4 ± 0,13 

340 min 4,0 ± 0,16 4,9 ± 0,09 

350 min 4,2 ± 0,01 5,2 ± 0,08 

360 min 4,2 ± 0,01 5,0 ± 0,01 

Nota: pH inicial da solução sintética = 4,6 ± 0,3; pH inicial da solução real = 4,9 ± 0,11; média ± desvio 

padrão. 

Fonte: Autoria própria (2023) 

 

 

 

 

Tabela D7 - pH das amostras resultantes dos ensaios de operação do FL-T e da coluna de 

adsorção em leito fixo em escala piloto. 
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Tempos pH (FL-T) pH (CLFp) 

30 min 5,62 ± 0,06 6,3 ± 0,15 

60 min 5,7 ± 0,03 6,0 ± 0,1 

90 min 5,58 ± 0,29 6,2 ± 0,05 

120 min 5,62 ± 0,09 5,7 ± 0,1 

150 min 5,81 ± 0,11  5,9 ± 0,05 

180 min 5,8 ± 0,1 6,1 ± 0,05 

210 min 5,89 ± 0,15 6,2 ± 0,1 

240 min 6,02 ± 0,24 6,05 ± 0,17 

270 min 6,2 ± 0,1 5,9 ± 0,2 

300 min 6,0 ± 0,1 6,2 ± 0,1 

330 min 6,05 ± 0,02 6,5 ± 0,15 

360 min 6,1 ± 0,05 6,2 ± 0,05 

390 min 5,89 ± 0,10 6,2 ± 0,25 

420 min 6,0 ± 0,15 6,3 ± 0,15 

450 min 6,04 ± 0,08 6,5 ± 0,05 

480 min 6,04 ± 0,06 6,7 ± 0,05 

510 min 6,3 ± 0,1 6,2 ± 0,1 

540 min 6,1 ± 0,15 6,3 ± 0,2 

570 min 5,92 ± 0,06 6,1 ± 0,15 

600 min 5,92 ± 0,16 6,5 ± 0,05 

630 min 5,95 ± 0,12 6,7 ± 0,1 

660 min 6,02 ± 0,24 6,5 ± 0,05 

690 min 6,1 ± 0,1 6,3 ± 0,25 

720 min 6,2 ± 0,1 6,1 ± 0,2 

750 min 5,98 ± 0,14 6,5 ± 0,2 

780 min 6,08 ± 0,06 6,6 ± 0,15 

Nota: pH inicial da água do rio = 7,86 ± 0,19; pH após ajuste com ácido nítrico = 5,4 ± 0,3; média ± desvio 

padrão. 

Fonte: Autoria própria (2023) 
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