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RESUMO

O lixiviado ¢ um efluente complexo, constituido por diversos componentes potencialmente
toxicos e ¢ um dos principais produtos da biodegradacao dos residuos soélidos urbanos. Em
virtude dessa complexidade, se faz necessario estimar transporte dos metais na camada de base
de solo compactado e estudar a influéncia da interagdo competitiva entre 0os metais no processo
de retengao pela camada de base. O objetivo dessa pesquisa foi analisar os mecanismos de
transporte de metais pesados Cobre, Niquel ¢ Cromo em misturas de solos utilizados como
camada de base em um aterro sanitario. As amostras de Solo Natural Local e de Solo
Bentonitico foram coletadas na localidade do Aterro Sanitirio em Campina Grande-PB e
armazenadas no Laboratério de Geotecnia Ambiental da Universidade Federal de Campina
Grande. Em seguida, os materiais Solo Natural Local, Solo Bentonitico e as misturas contendo
5, 15, 20, 25 % de Solo Bentonitico foram preparados para a caracterizacdo geotécnica,
quimica, fisico-quimica e mineraldgica. A adsor¢do dos ions metalicos nos materiais Solo
Natural Local, Solo Bentonitico ¢ nas misturas contendo 5, 15, 20, 25 % de Solo Bentonitico
foi verificada por meio de ensaios de equilibrio em lote e, posteriormente, foram
confeccionadas as isotermas de sor¢ao. Para analise dos fatores intervenientes no mecanismo
de difusdo foi realizado um planejamento experimental, sendo as varidveis preditorias
escolhidas: teor de solo bentonitico, grau de compactacdo e concentracdo da solucdo
contaminante. Os indicadores estatisticos utilizados para comparar os modelos aos dados
experimentais foram: Coeficiente de Determinagdo, Soma dos Quadrados dos Residuos e a Raiz
Quadrada do Erro Quadrado Médio. Em sistema mono-componente, os solos analisados
demonstraram uma maior retencdo do Cr™* em relacdo aos demais elementos. Considerando os
resultados obtidos a partir do ajuste dos dados aos modelos de Langmuir, Freundlich e Redlich-
Peterson, a sequéncia de adsorgdo foi Cr*® > Cu™ > Ni*2. O modelo de Langmuir Estendido
forneceu um melhor ajuste aos dados experimentais em solugdo multi-espécie, de acordo com
os indicadores estatisticos analisados. No sistema ternario, a interacdo foi sinérgica para os
todos os elementos nas misturas contendo até 20% de SB. A partir dos ensaios de difusdo,
dentre as varidveis analisadas, a concentragdo inicial contida no reservatorio foi o fator que
interferiu de maneira mais notoria no transporte difusivo, de modo que maiores concentracdes
molares acarretaram um transporte de massa mais rapido. Ademais, os coeficientes de difusao
efetivos determinados, em sua maioria, foram inferiores aos coeficientes de difusdo em solucao
livre. O pH mostrou ser um fator determinante na adsor¢@o e difusdo dos metais pesados nas

misturas de solos, atuando de forma direta na solubilidade dos cations metalicos e,



consequentemente, na retencdo desses contaminantes. Esse fator se sobressaiu quando
comparado as propriedades dos elementos, tais como, raio ionico e eletronegatividade. Sugere-
se que as misturas podem ser usadas em camada de base em aterros sanitarios, auxiliando na
imobilizacdo de metais pesados, desde que utilizadas em proporc¢des inferiores a 25% de Solo

Bentonitico.

Palavras-chave: Residuos Solidos Urbanos. Isotermas de Sor¢ao. Misturas de Solos. Sor¢ao

Competitiva. Coeficiente de Difusdo Efetivo.



ABSTRACT

Leachate is a complex effluent composed of several potentially toxic components and one of
the main biodegradation products in urban solid wastes. Because of this complexity, the
transport of metals in compacted soils and the influence of competitive interaction among
metals in the retention process in the base layer should be analyzed. This study aimed to
determine the competitive adsorption and diffusion of heavy metals (copper, nickel, and
chromium) in soil mixtures used as base layer in a sanitary landfill. Samples of local natural
soil and bentonitic soil were collected at the Sanitary Landfill of Campina Grande-PB and
stored at the Environmental Geotechnics Laboratory at Federal University of Campina Grade.
Subsequently, the local natural soil, bentonitic soil, and mixtures with 5, 15, 20, and 25% of
bentonitic soil were prepared to undergo geotechnical, chemical, and mineralogical
characterization. Batch tests were conducted for all samples to verify the adsorption of metallic
ions, and sorption isotherms were also derived. An experimental planning was also conducted
to analyze the factors that influence the diffusion mechanism, considering as predicting
variables: content of bentonitic soil, degree of compaction, and contaminant solution
concentration. The statistical indicators used to compare the models with the experimental data
were: coefficient of determination, residual sum of squares, square root, and mean squared
error. In monospecies system, the analyzed soil exhibited a higher retention of Cr"> compared
to the other elements evaluated. Considering the results obtained from the adjustment of data
to Langmuir, Freundlich, and Redlich—Peterson models, the adsorption sequence was: Cr™> >
Cu*? > Ni'?. The extended Langmuir model provided a better adjustment of experimental data
in a multispecies solution, as indicated by the statistical indicators analyzed. In the ternary
system, a synergic interaction was observed for all elements in mixtures with up to 20% of
bentonitic soil. Based on the diffusion test results, among the variables analyzed, the initial
concentration in the reservoir was the factor that affected the most the diffusive transport; higher
molar concentrations resulted in a faster mass transport. Moreover, in general, the effective
diffusion coefficients determined were lower than the diffusion coefficients in free solution.
The pH was a determining factor in the adsorption and diffusion of heavy metals in the soil
mixtures, directly acting on the solubility of metallic cations and, consequently, on the retention
of these contaminants. This factor was more relevant when compared to some properties of the

elements, such as ionic radius and electronegativity. Therefore, these mixtures can be used as



base layers in sanitary landfills, helping in the immobilization of heavy metals, as long as less

than 25% of bentonitic soil is used.

Keywords: Urban Solid Wastes, Sorption Isotherms, Soil Mixtures, Competitive Sorption,
Effective Diffusion Coefficient.
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CAPITULO 1

1.1 INTRODUCAO

O lixiviado produzido nos aterros sanitarios de Residuos Solidos Urbanos (RSU).
¢ um efluente complexo, constituido por diversos componentes organicos e inorganicos,
sendo comumente conhecido como um dos principais produtos da degradacdo dos
residuos solidos. Esse efluente ¢ resultado do processo de lixiviagao que ocorre durante a
passagem de dgua pelos intersticios da massa aterrada, em que ocorre a incorporagdo de
componentes contidos nos residuos soélidos a fracao liquida. A 4gua que compde o
lixiviado tem origem na fragdo organica dos residuos, na parcela infiltrada pela camada

de cobertura e/ou na recirculagdo de lixiviado.

A disposicdo inadequada de residuos eletroeletronicos nos aterros sanitarios ¢ a
principal fonte de presenga de metais pesados no lixiviado. Esses elementos, comumente
presente na forma de cations quando soliveis em agua, ndo sofrem biodegradagdo e se
acumulam ao longo dos niveis troficos das cadeias alimentares. Esses elementos,
descritos como contaminantes inorganicos, tem elevada toxicidade para os meios bidticos
e abidticos, e suas concentragdes em solos e nas aguas subterraneas sdo limitadas na

Resolugcdes CONAMA n° 420/2009 e n°® 396/2008, respectivamente.

Em decorréncia do significativo potencial de causar impactos negativos ao meio
ambiente e a saude publica, a migracdo do lixiviado dos aterros sanitarios para o meio
ambiente deve ser impedida. Para que isso ocorra, dentre os seus diversos elementos
constitutivos, os aterros sanitarios apresentam um sistema de impermeabilizacao de base,
que pode ser composto por mantas de geotéxtis, solos argilosos compactados e misturas

de solo e bentonita.

Essas misturas sdo consideradas opgdes vidveis quando ndo se tem solos com
permeabilidade baixa o suficiente e o incremento de bentonita acarreta na redugdo
permeabilidade a agua, além de atuar na retencdo de cations metéalicos devido a
capacidade de troca de cations nos sitios ativos do argilominerais, especialmente nas

argilas do tipo 2:1.

Para se investigar a eficacia da retencdo dos metais pesados presentes no lixiviado
pela camada de base dos aterros sanitarios, deve-se analisar os principais mecanismos de

transporte de contaminantes inorganicos em solos, que se da por meio de mecanismos
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fisicos e quimicos. Dentre os processos fisicos, destaca-se a advecgao, que ¢ o fluxo que
ocorre em virtude da existéncia de um gradiente hidraulico, enquanto a difusao, explicada
pela lei de Fick, se da pela existéncia de um gradiente de concentracdo entre dois meios.
Dentre os processos quimicos, destaca-se a adsor¢ao que pode promover a imobilizagao
dos cations metalicos devido a capacidade de troca catidnica existente nos sitios ativos

dos argilo-minerais e 6xidos presentes nos solos que compde a camada de base.

Em virtude da complexidade em sua constituicdo, o lixiviado deve ser considerado
uma solugdo multi-espécie, sendo imprescindivel avaliar como competi¢ao quimica entre
os metais pesados afetam a mobilidade e retencao pela camada de base. Sendo assim, para
se estudar o transporte de cations metalicos pela camada de base nos aterros sanitarios,
deve-se considerar analisar a interacdo entre os metais ocorrida nos sitios dos
argilominerais, o que confere comportamentos adsortivos e difusivos bastante distintos
comparativamente a retengdo em solugdes contendo apenas um metal (sistema mono-

componte).

Desse modo, pode-se destacar como contribui¢ao cientifica dessa pesquisa: melhor
compreensdo dos processos de transporte de metais pesados em solos/misturas de
camadas de base em aterros sanitarios; fornecimento de subsidios para a garantia a
preservacdo do subsolo e das aguas subterrdneas que propiciem a efetividade da
atenuacao da pluma de contaminacao devido a migragdo de lixiviado em camadas de base
em aterros sanitarios; e sugestdo de agdes que propiciem a atenuagdo da pluma de

contaminagdo e remediacdo de solos contaminados por metais pesados

Como ineditismo, essa pesquisa teve as seguintes abordagens: utilizacdo de modelos
de sor¢dao multiespécie para explicar a retengdo de metais em solos utilizados em base de
aterros sanitarios, considerando diferentes teores de solo bentonitico; analise da difusdo
considerando variaveis que podem ser modificadas ao longo do tempo de vida util das
células de aterros sanitarios em virtude do processo biodegradativo, tais como, umidade

e variagdo da concentra¢ao dos contaminantes.
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1.2 Objetivos

1.2.1 Objetivo Geral

Analisar os mecanismos de transporte de metais pesados Cromo, Cobre e Niquel
em misturas de solos utilizados como camada de base em aterro sanitario de Residuos

So6lidos Urbanos.

1.2.2 Objetivos Especificos

e Verificar a influéncia das caracteristicas quimicas, fisicas e mineralogicas dos
solos (Solo Natural Local e Solo Bentonitico) e das misturas nos mecanismos de
sor¢do e difusdo dos metais Cu™, Ni*?"? e Cr"3;

e Propor correlagdes empiricas entre caracteristicas geotécnicas e teor de solo
bentonitico presente nas misturas, comparando com equacdes ja existentes na
literatura;

e Verificar a influéncia das propriedades dos metais (raio atdomico e
eletronegatividade) e das condi¢des ambientais (pH da solucdo) na sor¢ao dos
elementos pelos solos e misturas;

e Obter sequéncias de preferéncia metalica durante a sor¢do dos metais Cu*?, Ni?
e Cr™ em solugdes mono e multi-espécies, utilizando ensaios de equilibrio em
lote e ajuste dos dados obtidos a modelos fisico-quimicos de adsor¢ao;

e Quantificar a influéncia da competicdo quimica entre os metais na mobilidade
desses contaminantes pelas misturas da camada de base de solo compactado,
utilizando isotermas multicomponentes em sistemas binarios (Cr* + Ni*?, Cr™ +
Cu™?) e ternario (Cr™ + Cu™ + Ni*?);

e Inferir acerca do teor de solo bentonitico em misturas de solos que proporcione
maior retengdo dos cations metalicos, empregando ensaios geoambientais em

laboratério com solugdes multi-espécie;

e Determinar a influéncia das variaveis teor de solo bentonitico nas misturas,
umidade de compactagdo e concentragdo do contaminante no coeficiente de

difusdo efetivo dos metais (Cu?, Ni*? e Cr*).
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CAPITULO 2

2 REVISAO BIBLIOGRAFICA

2.1 Camadas de base em aterros sanitarios

Os elementos de protecdo de aterros sanitarios sdo definidos como estruturas que os
compdem, com o objetivo de permitir a disposicdo de RSU com garantia de seguranca ao
meio ambiente e a saude publica (LOCASTRO e ANGELIS, 2016). Nessa pesquisa, sera
estudado o sistema de impermeabilizagdo de base, que tem como fun¢ao primordial

impedir a contaminacao do solo e das dguas subterraneas devido a migragao de lixiviado.

A camadas de base (também chamada de /iners) de aterros sanitarios tem uma
fundamental importancia nessas obras de engenharia, porém nem sempre o solo natural
da localidade do aterro, onde o empreendimento esta localizado, tem impermeabilizagao

suficiente (COSTA, 2019).

De acordo com Rowe (1995), as barreiras impermeabilizantes podem ser:

° depositos naturais de solos argilosos;
° liners de argila compactada;

[ camada natural de rocha;

° liners argilosos com geossintéticos.

Dentre essas tecnologias, destacam- se os liners argilosos de argila compactada,
os quais sdo bastante utilizados no Brasil devido a sua grande eficacia na retencdo de
contaminantes. As argilas tém eficiéncia comprovada na remog¢do dos metais pesados de
aguas poluidas devido o mecanismo de adsorcao, conforme ¢ elucidado por Uddin (2016).

O uso de argilas como adsorvente tem vantagens sobre muitos outros adsorventes
disponiveis comercialmente, pois apresenta um baixo custo, alta superficie especifica,
excelente adsorc¢do, propriedades ndo-tdxicas e grande potencial de troca i6nica (CRINI
e BADOT, 2010). Além disso, segundo Uddin (2016), a maioria dos minerais argilosos
sao carregados negativamente e muito eficazes e amplamente utilizados adsorver cations
metalicos da solucao.

Mistura de solo com a adi¢do de bentonita vem sendo muito usada em camadas

de solo compactado em bases de aterros. Geologicamente, bentonita foi definida como
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sendo uma rocha constituida essencialmente por um argilomineral montmorilonitico,
formada pela desvitrificagdo e subsequente alteracdo quimica de um material vitreo, de
origem ignea, usualmente um tufo ou cinza vulcanica (MENEZES et al., 2009). A elevada
capacidade de retengdo de adgua da bentonita e sua alta capacidade de expansdo sao
caracteristicas que conferem ao material resisténcia a passagem de agua, caracteristicas
do argilomineral montmorilonita (COSTA, 2019).

Em condi¢des confinadas as particulas expandidas sdo forcadas entre si de
maneira que ocorra o preenchimento dos vazios entre as particulas do solo formando uma
barreira contra a passagem de fluxo (LUKIANTCHUKI, 2007). Essa propriedade,
denominada de cicatrizagdo, ¢ o que garante a eficiéncia da camada ativa e que faz com
que a mistura solo-bentonita trabalhe continuamente evitando que fluidos ultrapassem a
camada tratada.

De acordo com Amorim et al. (2006), as principais jazidas de bentonita em
operacdo no Brasil estdo localizadas no municipio de Boa Vista, estado da Paraiba. A
Bentonit Unido Nordeste, situada em Boa Vista/PB, produz exclusivamente bentonita do
tipo ativada. O Estado da Paraiba ¢ responsavel por 60,8% da produgdo nacional da
bentonita, seguido pela Bahia, que produz cerca de 39,2%.

De acordo com Silva (2020), os depositos de argila bentoniticas de Boa Vista/PB
encontram-se associados a derrames basalticos olivinicos, constituindo uma sequéncia
vulcano-sedimentar de distribuicdo restrita. Os estudos realizados nestas areas permitem
atestar o modelo de sequéncia de deposicdo ja descrita por Caldasso (1965), em
consideragdes sobre as argilas bentoniticas de Boa Vista, segundo o qual, os sedimentos
basais iniciam-se por arenitos conglomeraticos, que gradam superiormente para arenitos
e siltitos.

Apesar das bentonitas serem comumente utilizadas juntamente com solo nas
camadas de base de aterros sanitdrios, resultando em uma mistura que terd uma menor
permeabilidade, esse material agrega uma maior capacidade de adsor¢do, por possuir alta
superficie especifica, elevada capacidade de troca catidnica em virtude da presenga do
mineral montmorilonita.

Apesar da adsor¢do ser uma mecanismos extremamente relevante na avaliagao do
desempenho de uma camada de base em aterro sanitario, segundo (COSTA, 2019) no
Brasil, a NBR 13.896 (ABNT, 1997) faz exigéncias ao coeficiente de permeabilidade a
agua, ndo exigindo outras caracteristicas do solo.

A permeabilidade ¢ a propriedade que um solo apresenta de permitir o escoamento

de algum fluido através dele, propriedade que varia de acordo com os diversos tipos de
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solo encontrados, tais como areia, silte e argila. Ja a condutividade hidraulica depende
invariavelmente da viscosidade do fluido permeante no solo, que por sua vez depende da
temperatura (DANIEL, 1994).

Considera-se desejavel que depositos naturais de solo do terreno dos aterros
sanitarios apresentem coeficiente de permeabilidade a 4gua de, no minimo de 10 m/s,
porém, sem nenhuma imposicdo adicional, sobretudo, no tocante a configuracdo das
camadas de solo compactado, energia de compactagdo, umidade e outros fatores. Deve-
se destacar que na zona nao-saturada deve ser de, no minimo, 3 m de profundidade
(SILVA, 2017).

Cabe salientar que, as normatizagdes brasileiras e internacionais que tratam de
solos empregados como camada de base de aterros sanitarios consideram apenas
permeabilidade a 4gua. No entanto, na pratica, o liquido que ird migrar pelo solo serd o
lixiviado, que por apresentar composicao quimica totalmente distinta em relacdo a agua,
ira promover uma diferente permeabilidade. A presenca de ions no liquido contaminante
e no solo podem causar dispersdo ou floculagdo das particulas de argila no solo e,
consequentemente, podera reduzir ou aumentar a permeabilidade da camada de base no
decorrer do tempo.

Além disso, apesar de a bentonita ser bastante utilizada nas misturas que irdo
constituir camadas de base, ndo existe preconizagdes nas normas técnicas sobre o teor
que devera ser utilizado e nem exigéncias com relagdo a grau de compactagdo dessas
camadas, o que pode impedir que a execuc¢do seja padronizada e, consequentemente, haja
contaminagdo do meio ambiente devido a ineficiéncia do sistema impermeabilizante.

Algumas normas internacionais e estaduais preconizam alguns parametros mais

especificos para as caracteristicas geotécnicas, observadas no Quadro 1.

Quadro 1: Caracteristicas Geotécnicas de solo para utilizacdo em aterros sanitarios.

Norma Coeficiente de | Limites de | Porcentagem | Espessura | Classificacdo
regulamentadora | permeabilidade | consisténcia | de finos (%) (m) (SUCS)
a agua (m/s)
CETESB (1993) - IP>15% >30% - CL,;CH, 5C
LL>30% ¢ OH
Norma alema 5x10710 - - >(,50m -
(1993)
ABNT (1997) P8 - - z
USEPA (2004) 5107 IP:7-15% | 30-50% | 0,30-0,60 -
FEAM (2006) - - - 0,20-0.60 -

Fonte: Aragjo (2017).
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O monitoramento nas camadas de impermeabilizagao de base ¢ inviavel quando a
disposi¢ao de residuos ja foi iniciada, e qualquer erro cometido na execucao dessa camada
ou no sistema de drenagem de lixiviado, pode ocasionar danos irreversiveis ao meio
ambiente. Dessa forma, ¢ necessario a padronizagdo das técnicas de execucdo dessa
camada pelo meio técnico para permitir o desempenho satisfatério desse elemento. Um
dos fatores essenciais para o bom desempenho da camada de base ¢ a umidade de
compactacdo sob determinada energia de compactacdo e garantia da retencdo dos
contaminantes, aliada a garantia de nao haver desperdicio no uso da bentonita, para evitar
oneragao nos custos do projeto.

Além desses fatores tratados anteriormente, podem ser citados outros, tais como,
segundo Lukiantchuki (2007): permeabilidade a contaminantes, estanqueidade,
durabilidade, resisténcia mecanica, resisténcia as intempéries ¢ compatibilidade quimica
com os residuos confinados. Sendo assim, alguns fatores do solo influenciam diretamente
no transporte de contaminantes e no comportamento dessas barreiras. Esses fatores sdo

comentados no item seguinte.

2.2 Transporte de Contaminantes em Solos

Os metais potencialmente toxicos estdo presentes nos residuos, devido a
deposi¢do inadequada de pilhas, latinhas, baterias, ldmpadas, entre outros materiais
eletroeletronicos e serdo lixiviados, passando a serem encontrados ndo apenas nos

residuos, mas também na fracao liquida que fica nos vazios da massa aterrada (lixiviado).

Cabe salientar que, de acordo com a Politica Nacional dos Residuos Sélidos (Let
n°® 12.305/2010), esses materiais podem passar por logistica reversa ou reciclagem, de
modo que nos aterros sanitarios sejam dispostos apenas rejeitos. € esses materiais nao
podem ser dispostos no aterro sanitdrio. No entanto, esses materiais ainda sdo
encaminhados para os aterros sanitarios brasileiros, causando um aumento significativo
das toxicidades dos residuos e do lixiviado gerado ao longo da degradacao. Conforme
relatado por Boscov e Van Elk (2016), nos primeiros anos desde a promulgacdo da
referida lei, o progresso efetivo da situagdo dos residuos so6lidos brasileiros mostrou-se
timido e desuniforme, ndo tendo sido alcangcado um atendimento satisfatorio as metas
iniciais

O sistema de drenagem localizada na base do aterro é responsavel por coletar e

promover a drenagem desses liquidos, no entanto, a barreira impermeabilizante deve
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impedir a migracdo de contaminantes para o solo e aguas subterraneas, mesmo que haja
falha no sistema de drenagem. A reten¢do da pluma de contaminacdo ¢ explicada por
diversos mecanismos que sdo primordiais no entendimento da imobilizacdo dos
contaminantes em camadas de base de aterros sanitarios.

O transporte de soluto em solos pode ser definido como o movimento dos
compostos dissolvidos na agua através dos poros do solo. Segundo Lima (2018) esse
transporte dependeré de caracteristicas da solug¢ao (densidade, concentragao, polaridade,
solubilidade, cossolvéncia, volatilidade, pH, potencial idnico, teor e finura dos so6lidos em
suspensdo), do solo (teor e tipo de matéria organica, distribuicdo granulométrica,
mineralogia e teor de finos, distribuicdo de vazios, capacidade de troca catidnica,
permeabilidade e grau de saturagdo) e do ambiente (temperatura, existéncia de micro-
organismos, pressao, tempo).

Os estudos sobre os fatores que influenciam o transporte de compostos misciveis
em solos, segundo Thomé e Knop (2006), foram realizados inicialmente por Slichter em
1899. Segundo Paz (2015), antes disso, acreditava-se que a velocidade de transporte de
solutos era influenciada apenas pela velocidade média advectiva de infiltracdo do
solvente. Apenas na década de 1950, no entanto, com a realizacao de diversas pesquisas
no ambito da Engenharia Quimica, foram desenvolvidas teorias estatisticas e de dispersao
hidrodinamica que determinaram alguns fatores envolvidos no processo.

Atualmente, entende-se que a interagdo solo-contaminante ¢ bastante complexa,
pois envolve, além do transporte do solvente no qual o soluto esté dissolvido, fendmenos
fisicos, quimicos e bioldgicos que, muitas vezes, ocorrem simultaneamente (PAZ, 2015).

De acordo com Freeze e Cherry (1979), o comportamento do contaminante em
solo saturado vai depender da caracteristica de miscibilidade do fluido na agua do
aquifero. Os contaminantes considerados imisciveis em dgua tém seu comportamento na
fase saturada determinado, principalmente, pela sua densidade com relagdo a densidade
da agua. Ja os misciveis em agua, que sdo os que integram o objeto de estudo deste
trabalho, sdo transportados através do solo na forma dissolvida e o estudo desse transporte
¢ feito com base na teoria de fluxo de massa de soluto no solvente entre vazios de meios
porosos que podem ou nao estar saturados.

Os mecanismos fundamentais de transporte de poluentes em solos sdo

classificados em fisicos, quimicos e bioldgicos e serdo descritos na Figura 1:
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Figura 1: Mecanismos fisicos, quimicos e bioldgicos relacionados a migracdo de contaminantes
no solo.
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Fonte: Modificado Thomé e Knop (2006).

2.2.1 Processos fisicos

Os principais processos fisicos que influem no transporte de solugdes misciveis
em meios porosos saturados s3o a advecc¢do e a dispersdo hidrodinamica, resultado da
dispersdo mecanica e difusdao. Tais processos ocorrem simultaneamente € somente em
poucos casos (solos com muito baixos valores de condutividade hidraulica) se verifica o

predominio da difusdo (BASSO, 2004).

2.2.1.1 Advecc¢ao

A advecg¢do compreende o transporte de soluto proporcionado apenas pelo fluxo
do solvente. Se o solvente se move com a velocidade de Darcy v, considera-se que o
soluto se movimenta com velocidade vs = v/n, onde n ¢ a porosidade do solo. A constante
de proporcionalidade existente entre essas duas grandezas ¢ a chamada condutividade
hidraulica (k).

Segundo Boscov (1997), uma determinada concentracdo de contaminante sob

acdo apenas da advecc¢do sofrera unicamente uma translagdo no espago sem que a
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magnitude das concentragdes seja alterada. E esperada, portanto, uma interface abrupta
separando o liquido com soluto do liquido sem soluto durante todo o processo de
transporte (BOSCOV, 2008).

A equacao que modela este tipo de transporte ¢ a equagao diferencial do transporte

por advecc¢ao (fluxo unidimensional), considerando o caso de vs constante:

(')C_ v ac
at Sox

(Equacao 1)

Com:

Ve =—1
S n

(Equacao 2)

Em que:

C = concentragdo do soluto (M/L?);

V; = velocidade média nos poros (L/T);
k = condutividade hidraulica (L/T);

n = porosidade (adimensional);

1 = gradiente hidraulico (adimensional).

Na Figura 2 ¢ mostrada a representacao conceitual do transporte de contaminante

por adveccao:
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Figura 2: Representacdo conceitual do transporte de contaminante por advecgao.
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Fonte: Machado (2010).

2.2.1.2 Dispersao hidrodinidmica

No entanto, no transporte de contaminantes em meios porosos, existe uma
tendéncia ao espalhamento macroscopico com relagdo a trajetoria esperada de um fluxo
unicamente advectivo, o que cria uma regido de transi¢do que se torna cada vez maior
com o passar do tempo (FREEZE e CHERRY, 1979). O mecanismo de transporte
relacionado a esse fenomeno chama-se dispersdo hidrodindmica e ¢ resultado da

influéncia conjunta dos mecanismos microscopicos de dispersao mecanica e difusio.

A difusdo ocorre em virtude da diferenga na concentragdo do soluto e a dispersao
mecanica ocorre em fung¢do da variacao da velocidade de percolacao ao passar pelos poros
e canais tortuosos do solo (Figura 3).

Figura 3: Representagdo conceitual do transporte de contaminantes por dispersao em uma fonte
pontual.
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Fonte: Machado (2010).
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O resultado do espalhamento implica a ocupagdo maior do volume do
contaminante comparado a quando ocorre apenas o fendmeno de adveccao. Neste caso a
concentragdo diminui, ao passo que a frente de contaminagdo tem sua velocidade
aumentada, embora neste caso haja uma transicdo mais suave nos valores de concentragao
da substancia de interesse (LIMA, 2018).

A dispersdo mecanica (Dm) e o coeficiente de difusdo efetivo (Dy), utilizado para
meios porosos ¢ dependente do coeficiente de tortuosidade, representam as parcelas do

coeficiente de dispersdo hidrodinamica (Dn):

(Equacao 3)

2.2.1.3 Difusao

A difusao ¢ outro mecanismo de transporte de massa de contaminante relacionado
a dispersdo hidrodinamica que, por sua vez, ndo estd relacionada a velocidade de
percolagdo e acontece mesmo na auséncia do movimento advectivo (Freeze e Cherry,
1979). Esse mecanismo ¢ gerado a partir da existéncia da energia térmico-cinética natural
das moléculas a temperaturas acima do zero absoluto e relaciona-se ao gradiente de
concentragdes existente.

Uma vez estabelecido o gradiente, as moléculas e ions tendem a se deslocar das
regides de maior concentragdo para as de menor concentracdo, visando ao equilibrio de
acordo com a Figura 4. Segundo Batu (2005), reconhecendo que a condugdo térmica
também esta relacionada ao movimento aleatorio de moléculas, o alemao Adolf Eugen
Fick apresenta por analogia, em 1855, a equacao que descreve o fluxo difusivo de massa

que atravessa uma determinada area por unidade de tempo
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Figura 4: Representagdo conceitual do transporte de contaminantes por difusdo em um solo
argiloso.
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Fonte: Machado (2010).

Com a confirmagdo experimental da proporcionalidade existente entre o fluxo
difusivo de massa através de uma area e o gradiente de concentragdes na dire¢do normal
a area considerada, foi possivel definir o fluxo difusivo em solucdes livres conforme a

Equacao 4:

o
]D_ O'ax

(Equagao 4)

Onde:

Ja € o fluxo de massa por difusdo de soluto (M/L?T);
Do = coeficiente de difusao (L%T);

C = concentragdo do soluto (M/L);

0C/0x = gradiente de concentragao.

A difusdo que ocorre em solos € representada pelo coeficiente de difusdo efetivo,

Dr(L2T"), dado por:

Df = TDO

(Equagdo 5)

Onde 7 é o fator de tortuosidade adimensional e varia numericamente em um

intervalo de zero a um (Shackelford e Rowe, 1998) sendo que, para os solos de
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granulometria fina, este valor situa-se entre 0,1 ¢ 0,4 e, no caso de solos com graos de
maior didmetro, entre 0,5 € 0,7.

Valores de Do dos principais ions presentes em aguas subterraneas encontram-se
no intervalo de 7x1071° a 2x10” m?/s a 25°C (SHACKELFORD, 2014). Segundo Batu
(2005), esses valores variam com a concentracdo do contaminante, aumentando
ligeiramente para concentracdes maiores, ¢ dependem da temperatura, podendo sofrer
reducdo de até 50% caso a temperatura seja reduzida de 25 a 5°C.

Yuan-Hui e Gregory (1974) apresentam coeficientes de difusao de diversos ions
em solugdo aquosa infinita. Para os cations de interesse desta tese, os valores sao

reproduzidos no Quadro 2:

Quadro 2: Coeficientes de difusdo em solugdo aquosa infinita a 25°C.

Cation Coeficiente de difusao em
solucao aquosa Do (m?/s)

Cu™* 7,33x10710
Cr3¥ 5,94 x10°1°
N2 6,79 x10°1°

Fonte: Yuan-Hui e Gregory (1974).

O fluxo por difusdo unidimensional em materiais porosos saturados, Jp, ¢ descrito

como a primeira Lei de Fick, portanto, ¢ apresentado pela Equagdo 6:

9*C

= —Dyn—s
I fn(’)x2

(Equacao 6)
Onde:
Dr = coeficiente de difusdo efetiva do solo (L>T"!);

n = porosidade do solo em que ocorre a difusdo (adimensional).

Logo, associando os valores de tortuosidade com os de coeficiente de difusdo dos
principais ions em solu¢do aquosa, ¢ de se esperar que valores de coeficiente de difusdo
em meios porosos (D*) variem de 107" a 10° m%/s a 25°C, podendo atingir, para

bentonitas compactadas, valores ainda menores segundo Shackelford (2014).
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A variacdo de velocidade em canais individuais, o desenvolvimento de
velocidades médias diferentes em canais diferentes, decorrentes das variagdes das
dimensdes dos poros ao longo das linhas de fluxo e o desvio da trajetoria das particulas
em decorréncia da tortuosidade, reentrancias e interligacdes entre os canais implica uma
mistura mecanica da solugcdo (BEAR, 1972).

Em uma escala macroscopia, admite-se que a dispersdo possa ser causada por
taxas de fluxo diferentes, resultantes das heterogeneidades que sdo tipicamente
encontradas quando o transporte de massa ocorre em dareas relativamente extensas
(NASCENTES, 2006).

A dispersao mecanica provoca um espalhamento (Figura 5) das particulas de
soluto em relacdo a dire¢do do fluxo médio e, consequentemente, diluicdo do soluto, ja
que a concentracao diminui @ medida que sdo envolvidos volumes crescentes de dominio
de fluxo (MELLO e BOSCOV, 1998).

Estes trés fenomenos fazem com que o soluto seja transportado tanto na diregao
do fluxo do fluido, o qual serd chamado de dispersdo longitudinal, quanto na direcdo
perpendicular ao fluxo, denominado de dispersdo transversal e ¢ descrito pela seguinte

equagao:

Dy, = ag. v

(Equagao 7)

Onde:
ag ¢ o coeficiente de dispersividade na dire¢do considerada;

Vs € a velocidade linear média na dire¢cdo considerada (L/T).

Figura 5: Mecanismos de dispersao ou mistura mecanica:a) Mecanismos de dispersao ou
mistura mecanica, b) dispersdao em canais individuais, c) tortuosidade, reentrancias e
interligagoes.

(8)

Fonte: Moncada (2004).
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A dispersividade a  tende a ser um valor dependente da escala. Maiores valores
de ag estdo associados a distancias de transportes maiores (SHACKELFORD, 1993).
Uma regra geral usada para estimar a dispersao mecanica baseia-se na expressao de

dispersividade longitudinal em fun¢ao da distancia de transporte L, sendo assim:

as =0,1L
(Equacao 8)

A dispersao do contaminante envolve também a mistura e o espalhamento do
contaminante devido a heterogeneidade no aquifero (Freeze e Cherry, 1979). Embora os

mecanismos de dispersdo e difusdo sejam diferentes, podem ser, na pratica, modelados

matematicamente da mesma maneira.

2.2.2 Processos quimicos

Dentre os processos quimicos mostrados na Figura 1 que podem alterar a
concentragdo de soluto no fluido percolante, a sorcdo/dessor¢do e a
precipitacdo/dissolucdo se destacam como os de maior importancia na transferéncia entre
as fases liquida e sélida no sistema (NASCENTES, 2006).

Segundo Hasset e Banwart (1989), os processos de interagdo entre solo e soluto
que merecem maior atengao sao os que resultam na acumulacao de soluto no solo, por
sua transferéncia do fluido percolante para a fase solida, onde fica retido. A retengdo de
substancias ¢ referida genericamente como sor¢ao.

Entende-se por sor¢ao a transferéncia de massa de determinada substancia da fase
liquida as particulas solidas do solo. Segundo diversos autores (Ritter, 1994; Fetter, 1993;
Mitchell, 1991), a sor¢do inclui os processos de adsor¢ao fisica, quimiossor¢ao, absor¢ao
e troca i0nica.

Na adsor¢do fisica, o soluto prende-se a superficie sélida através do
estabelecimento de forgas eletrostaticas, enquanto na quimiossor¢do o soluto ¢
incorporado a fase solida a partir de uma reagao quimica. A dessor¢ao € o processo em
que o soluto ¢ liberado das particulas de solo para o fluido intersticial.

Na adsorcdo quimica, as ligacdes entre o sorvido e o sorvente sdo do tipo
covalente, fortes, e acabam incorporando o soluto a superficie das particulas do solo.

Muitos solos e sedimentos possuem superficies carregadas negativamente e a solugdo
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ions carregados positivamente (ex: cations em geral) que, por meio da adsorg¢do,
produzem a troca de ions e a retencao no solo, que esté relacionada a propriedade do solo
denominada de Capacidade de Troca Catidnica (CTC). Para esse tipo de adsorcdo, as
moléculas adsorvidas nao se movem livremente sobre a superficie do sélido, ndo sendo
um processo facilmente reversivel, mas o soluto podera ser removido com o aumento da
temperatura (MARQUES, 2012).

Na adsorgao, as forgas que atraem o soluto da fase liquida para a superficie das
particulas solidas podem ser fisicas (forgas eletrostaticas: atragdo e repulsdo, interagdes
dipolo-dipolo, forcas de van der Waals e pontes de hidrogénio) ou quimicas. Esse
processo ¢ um dos mais importantes no controle da qualidade da 4gua, sendo utilizado no
tratamento adicional da dgua de abastecimento e, mais recentemente, na recuperacio de
aguas contaminadas (MELLO e BOSCOV, 1998). Segundo LaGrega et al. (1994), a
adsor¢ao ¢ o principal mecanismo de retengdo de metais em solucao, enquanto que €
apenas um dos mecanismos de retencdo de substincias organicas que sdo sensiveis a
outros processos.

A absorg¢ao ocorre quando as particulas solidas do solo apresentam poros internos
permitindo que ocorra a sor¢ao nas superficies dos microporos a partir da difusao da
substancia para o interior da particula.

J& na troca i0nica, cations sdo atraidos por argilominerais presentes no solo que
apresentam carga negativa ou quando anions sofrem atragao de regides do solo carregadas
positivamente sob influéncia de 6xidos de ferro ou aluminio.

De maneira geral, a primeira camada da substancia ¢ adsorvida por troca ionica,
e as demais sdo atraidas por forcas de Van der Waals (YONG et al.,1992).

A adsor¢do de uma substancia a partir de uma solugd livre sempre envolve
competi¢cao com o solvente e com outras substincias presentes na solucdo pelos sitios de
adsor¢ao (SHAW, 1992). De acordo com Triegel (1980), a série de preferéncia de cations

para adsor¢dao em fun¢ao do argilomineral esta mostrado na Tabela 1:

Tabela 1: Série de preferéncia em funcao do argilo-mineral para cations bivalentes.

Caulinita Cd*? < Zn*? < Mg* < Cu*?* < Ca** < Pb*
llita Mg+2 < Cd+2 < Ca+2 < Zn+2 < Cu+2 < Pb+2
Esmectita Zn*? < Cd"”? <Mg*™ < Cu*? <Pb"”< Ca"™

Fonte: Triegel (1980).
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A capacidade de troca de cations (CTC) de um solo representa a quantidade total
de cations retidos a superficie das particulas em condi¢ao trocavel, dada como a soma dos
cations Ca®", Mg?", K*, H" e AI*". Ja superficie especifica pode ser definida, segundo
Embrapa (2011), como a superficie especifica das particulas de solo em relagdo a sua area
sobre a sua massa, sendo responsavel pela ocorréncia das reagdes entre o solo, dgua e
ions.

Valores atribuidos a CTC dos principais argilominerais e das fracdes silte e areia

dos solos, bem como sua superficie especifica, estdo apresentados na Tabela 2:

Tabela 2: CTC e superficie especifica dos principais argilominerais e fracdes silte e argila.

Mineral ou particula Superficie especifica CTC
(m*g”) (cmol. kg™')
Caulinita 10-20 3-15
llita 70-120 10 -40
Clorita 79-150 10-40
Vermiculita 300 - 500 100 - 150
Esmectita 700 - 800 60 — 150
Silte <1 muito pequena
Areia fina < 0,1 muito pequena
Areia grossa < 0,01 muito pequena

Fonte: Grim (1968).

A matéria organica presente no solo, mesmo quando em pequena quantidade, ¢
capaz de contribuir com uma grande parcela da retengcdo de cations. Sparks (2003)
apresenta valores de CTC e superficie especifica da ordem de 150 a 300 cmolckg™ e 800
a 900 m?g’!, respectivamente, e afirma ainda que mesmo em solos arenosos, que
apresentam comumente teor de matéria organica inferior a 1%, esta exerce influéncia

significativa nas reagdes quimicas que ocorrem no solo (COSTA, 2002).

O processo de troca 16nica ¢ influenciado pelo pH da solu¢do. Em solugdes acidas
(pH > 7), a ocorréncia de uma alta concentragdo de ions H', mais resistentes a substituigdo
por outros cations, da origem a uma menor troca catidnica do que em solucgdes alcalinas
(pH <7) (LAGREGA, 1994; VOYUTSKY ¢ BROBOV, 1978).

A CTC cresce, em modo geral, com o aumento do pH do solo. Isto ocorre devido

ao aumento no nivel de dissociagdo da hidroxila (OH") nas extremidades e nas superficies
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das particulas de argila, resultando em aumento da carga liquida negativa das mesmas. A
adsorc¢ao de anions, ao contrario do que ocorre em cations, ¢ geralmente estimulada em
ambientes acidos. Para valores de pH maiores que 8, a CTC ¢ consideravelmente maior,
enquanto para valores abaixo de 4, a troca anionica pode ser significativa (BONAPARTE,

1982).

2.2.3 Equacao diferencial do transporte advecto-dispersivo

O transporte transiente das espécies quimicas através de materiais saturados se
baseia na teoria da conservacdo de massa para a representacdo do volume elementar do

solo, como mostrado na Figura 6:

Figura 6: Principio da Conservagdo de Massa.

Perda ou ganho de
Taxa de Fluxo de Fluxo de soluto decorrente
variacéo de = solutoque | — |soluto que sai| + de reacdes
soluto dentro entra no do elemento quimicas dentro do
do elemento elemento elemento

Fonte: Freezy e Cherry (1979).

De acordo com Basso (2003), a resolucdo das equagdes decorrentes do principio
da conservacao de massa, para a modelagem transporte de contaminantes em uma Unica
direcdo através dos meios porosos, ¢ feita considerando algumas hipdteses
simplificadoras, tais como: meio homogéneo, isotropico, ndo deformavel e transporte
condicionado por fluxo de fluido incompressivel em regime uniforme e constante, os
quais conduzem a formulagao para um fluxo unidimensional, conhecida como equagao

da adveccao-dispersao, descrita por Freezy e Cherry (1979).

Os solutos reativos sdo aquelas espécies quimicas que estdo sujeitas a reacoes
quimicas e/ou bioquimicas. Neste caso, a equa¢do da adveccao-dispersdo ¢ expressa de
incluir a influéncia do fenémeno sorcivo. Este fendmeno esta representado pela inclusdo

do fator de retardo na equacao (Rq):

dc _ Dnd*c wsdc
ot B Rdaxz Rdax

(Equagdo 9)
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Onde R4 € o coeficiente adimensional de retardo, conforme definido na se¢ao anterior. Os
valores de R4 sdo determinados em laboratério através de batch tests correspondendo a

relagio (SHACKELFORD, 1993):

Pp
R,=1+—K
d +n d

(Equacao 10)

Onde p, € a massa especifica do solo e Kq € o coeficiente de distribuigao.

2.3 Mobilidade dos metais potencialmente toxicos nos solos

Metais pesados sdo constituintes naturais de rochas e solos e, naturalmente,
encontram-se em concentragdes que nao representam qualquer risco para animais ou
plantas (Sharma e Pant, 1994; Shanker et al., 2005; Ni*?eboer e Jusys, 1988; Lytle et al.,
1998). Algumas atividades antropogénicas, como a disposi¢do de lodo de esgoto ou
fertilizantes, a descarga de efluentes domésticos e industriais no solo, tais como o0s
lixiviados, promovem aumento das concentracdes desses metais para niveis toxicos
(KWIKIMA ¢ LEMA, 2017).

Os metais pesados podem ocorrer naturalmente no ambiente e refere-se a
elementos metalicos com peso atdmico maior que do Fe (55,8g/mol) ou densidade maior
que 5,0 g/cm® (PIERZINSKY et al., 2000). O termo metal pesado tem sido empregado
para denominar elementos quimicos de alto peso molecular, presentes em baixas
concentracdes (usualmente < 0,1%) e, dada a reduzida concentragdo em meios
ambientais, sdo frequentemente conhecidos como metais tragco ou elementos trago
(BAIRD, 2002). Nesta pesquisa, serd utilizado o termo “potencialmente toxicos”, pois
“elementos-tragos” se referem a tragos de metais em concentracdes muito baixas que sdo
incapazes de serem identificadas por meio dos métodos de quantificagdo empregados

nessa pesquisa.

A presenca de metais em lixiviados de aterros sanitarios, se da pelo fato de haver
disposi¢do inadequada eletroeletronicos, tais como, pilhas e baterias, plasticos, papéis,
enlatados, tintas e alimentos que para sua produ¢do necessitam de substancias a base de
metais pesados (MELO, 2003). Segundo a Resolugado CONAMA 401/2008 ¢ obrigacao
dos estabelecimentos de todo o Pais que comercializam pilhas e baterias portateis, receber

dos consumidores esses produtos pos-consumo e encaminhd-los para a destinagdo
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ambientalmente adequada, de responsabilidade do fabricante ou importador. Tal
responsabilidade foi reforcada pela Politica Nacional de Residuos Soélidos (PNRS), Lei
n°® 12.305/2010, e pela Resolucao 045/2015 da Secretaria do Meio Ambiente do Estado
de Sao Paulo (SMA). Os aditivos utilizados em embalagens plasticas podem,

indesejavelmente, levar metais pesados para a composigao destes produtos.

De acordo com Castilhos Junior et al. (2003), a fracdo inorganica dos RSU ¢
considerada uma das principais fontes de metais pesados, apresentando elementos como:
prata (Ag) (17% a 70%), Cu™? (70% a 80%), Ni*? (54% a 56%), Zn (26% a 42%), Cr"
(21% a 26%), Cd (6% a 15%) e Pb (19% a 48%).

Conforme Ghosh ef al. (2015), as concentragdes de metais em lixiviados, podem
variar ¢ depender de varios fatores, entre os quais citam-se: o tipo de residuo aterrado, as
condicdes climdticas da regido, as precipitacdes, a idade de disposi¢do dos residuos e
fatores hidroldgicos. De acordo com Silva (2022), as concentracdes de metais pesados
encontradas no lixiviado do aterro sanitario de Campina Grande -PB (foco desse estudo)
com residuos recém aterrados, com 1 e 2 anos de aterramento variaram de acordo com o

mostrado na Tabela 3:

Tabela 3: Teores de metais pesados em lixiviados de aterros de residuos de RSU.

1 Anode 2 Anosde

El Recém-aterrados
wlementos aterramento dlerramento
img ) (meke") (me Ly (meke'y (mel!) (make")
Arsénio =(,01 <(1.20 MNA MNA MNA NA
Birio (.39 7.80 NA NA NA MA
Cadmio 0,02 (.40 0,004 0,08 (.007 0.14
Chumbao 0.09 1.80 0.06 1.22 0.06 1.11
Cromo total 0,16 3.20 0,14 2,80 0,12 240
Prata 0,02 0,40 MNA MNA MNA NA
Ferro 5.58 111,60 0,31 6,20 0,74 14,80
Manganés 351 70,20 200 41,80 205 41,00
Cobre 0,06 1.20 0,07 1.40 0,22 4,40
Znco 043 8,59 0,63 12,53 0,52 10,46
MNiguel 0,12 240 0,08 1.60 0,11 220

Fonte: Adaptado de Silva (2022).

A mobilidade e a potencial toxicidade de metais pesados no solo sao determinadas
por reacdes de retengdo e liberagdo com a matriz do solo. Reten¢do e liberagdo incluem
precipitacdo e dissolucdo, troca idnica e adsor¢do/reagdes de dessorcdo (Elbana et al.,

2018). A reacdo de sor¢do (resultado da adsor¢do e absor¢ao) na interface sélido/liquido
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afeta muito a mobilidade, especiagdo, destino e biodisponibilidade de metais pesados em
ambientes aquaticos € no solo. Compreender como esses processos sdo afetados pelas
questdes ambientais fatores e para tomar decisdes corretas sobre remediagdo e protecao
ambiental, ¢ imperativo compreender o mecanismo de sor¢do de metais pesados nas
interfaces solido/liquido (Yang et al., 2017). Esse mecanismo encontra-se descrito no

item 2.2.2 desta tese e soma-se com outros mecanismos (Figura 7).

Figura 7: Reagdes ocorridas com os metais toxicos.

Troca iGnica
e adsorgao

precipitacdo
e dissolugdo
de salidos

Reacdes
Redox

Metal livre
na solugdo
do solo

reagdes
dcido- base

Absorgdo por

plantas

formacdo de
complexos

Fonte: Adaptado de McLean e Bledsoe (1992).

Segundo Elbana e Selim (2019), os processos de sorcdo-dessor¢do de metais
pesados controlam sua mobilidade e biodisponibilidade no ambiente 4gua do solo. Como
¢ esperado, as propriedades do solo como pH, tipo de argila e quantidades, CTC, matéria
organica e presenca de carbonatos (CaCO3) influenciam diretamente a afinidade entre os

metais pesados e os solos.

Dentre esses fatores, a mineralogia se destaca, sendo os argilominerais 2:1 que
sdo conhecidos por exibir altas capacidades de adsor¢ao para metais pesados devido a alta
reatividade e grande area superficial das particulas (Klaine et al., 2008; Hashim et al.,
2011; Tang e Lo, 2013; Uddin, 2017).

A seguir, serdo relatadas as especificidades dos metais estudados nessa pesquisa

e os fatores intervenientes em sua mobilidade nos solos.
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2.3.1 Cobre

Pode estar com valéncia +1 ou +2 e segundo Gimeno-Garcia ef al. (1990), forma
complexos com a matéria organica, podendo se tornar movel. A formagao de hidroxidos
de Fe e Mn pode também controlar a imobilizagdo do Cu*?. E um nutriente indispensavel
as plantas e aos seres humanos em baixas concentragdes, embora adquira propriedades

toxicas quando em grandes concentragoes.

Nas tltimas décadas, houve um aumento de concentracdes de Cu™ em
determinados solos resultantes do uso de pesticidas e fertilizantes organicos e
inorganicos, juntamente com deposicdo de emissdes industriais, além da disposi¢ao
inadequada dos residuos so6lidos (Kabata-Pendias e Pendias, 2001). A ameaca fitotoxica
desse metal e o risco de contaminacdo de dguas superficiais ou subterraneas, dependem
da quantidade sorvida em equilibrio que ¢ definida pela troca entre o solo e a solugdo com

a qual estd em contato (ARIAS et al., 2005).

Estudos de sua adsor¢do em solos de varios tipos (Spark et al., 1995; Lopez et al.,
1998; Kardivelu et al., 2001) mostraram que os principais fatores fisicos e quimicos que
influenciam nesses processos sdo o pH e a presenca de coldides orginicos e / ou

inorganicos (McBride et al., 1997).

O cobre ¢ individualmente mais solivel em solos 4cidos do que em solos
calcarios, e suas sor¢ao ¢ mais acentuada em presenga de componentes organicos do solo
(McLaren et al., 1983; Barrow et al., 1989; Wu et al., 1999). Na auséncia de outros
metais, o cobre ¢ geralmente considerado adsorvido em maiores quantidades do que
outros metais (Elliott et al., 1986), embora se comportem mais similarmente em solos

com baixo teor de matéria organica (KARATHANASIS, 1999).

Para uma avaliagdo adequada da ameaga ambiental apresentada por Cu*? ou por
sua disponibilidade, ¢ necessario ir além da avaliacdo da sor¢do individual e analisar a
mobilidade desse elemento em presenca da competicao quimica, em virtude da auséncia
de condi¢des de sor¢do individual na préatica, principalmente nos lixiviados de aterros
sanitarios. Segundo Arias et al. (2001), esta bem comprovado no meio cientifico que a
adsorc¢ao ¢ reduzida pela presenca de um segundo adsorbato. A adsor¢do competitiva tem
sido estudada principalmente usando minerais argilosos ou componentes organicos

isolados do solo como adsorventes em vez de solo (Arias ef al., 2002; Saha et al., 2002).
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A adsorcdo seletiva de Cu'? tem sido relacionada & sua suscetibilidade a hidratacdo, sua

carga/raio i0nico, sua eletronegatividade (McBride, 1989).

2.3.2 Cromo

O cromo ¢ um nutriente essencial para plantas e metabolismo animal
(metabolismo da glicose, aminodcidos e sintese de acidos nucléicos). No entanto, quando
acumulado em altos niveis, pode gerar sérios problemas e doencas (nduseas, ulceragdes
da pele, cancer de pulmao) e, quando a concentracao atinge 0,1 mg/g de peso corporal,
pode acabam se tornando letais (Mertz, 1974; Ajmal et al., 1984). O cromo (VI) ¢ a forma
mais toxica para bactérias, plantas e animais (Benoit, 1976; Mathur ef al., 1977; Ross et

al., 1981; Ajmal et al., 1984).

Como todos os metais de transi¢do, o cromo pode existir sob varios estados de
oxidagdo de Cr (0) a Cr (VI). No entanto, apenas os trivalentes e formas hexavalentes sao

importantes em meios aquosos (Jeyasingh e Philip, 2005).

Embora ambos Cr" (III) e Cr'® sejam os estados estaveis de oxidagdo do cromo
no ambiente, o Cr'® é particularmente preocupante devido a sua extrema toxicidade (100
— 1000 vezes maior que o de Cr™ (Grabarczy et al., 2006; Salunkhe et al., 1998). Devido
a sua alta solubilidade e adversos efeitos na saude, Cr" (VI) representa um risco

ambiental significativo (Jeyasingh e Philip, 2005).

Esse metal estd presente nos lixiviados em aterros sanitarios conforme estd
descrito na Tabela 3, e a camada de base deve impedir a migragao desse metal toxico para
as aguas subterrAneas. Melhorar a sor¢io de Cr* no solo é uma estratégia eficaz para
diminuir sua mobilidade e disponibilidade, impedindo, assim, mais contaminagdes no

solo e na dgua (Choppala et al., 2016).

O comportamento do Cr** no solo depende das propriedades fisico-quimicas

incluindo pH, matéria organica, CTC e estado de oxidagdo do Cr* (Banks et al., 2006).

A retengdo de Cr™® nos solos é importante para diminuir a contaminagio das dguas
e do solo, o que ¢ controlado principalmente por reacdes de sor¢do, precipitacdo, redox e

nucleacdo (Bradl, 2004). Um aumento no pH do solo aumenta a retengdo de Cr' nos
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solos. Considerando que a carga positiva de 6xidos de ferro e organicos e coloides do solo

aumenta a retencdo de Cr™> (VI) (Jardine et al., 2013; Stewart et al., 2003).

Ghorbel-Abid et al. (2009) compararam a retencdo de Cr*> em solugdes aquosas
em um solo argiloso natural e bentonita e observaram que o comportamento de adsor¢ao
de ambas as argilas dependia muito do pH. A adsor¢ao aumenta juntamente com o

aumento do pH das suspensdes na faixa de pH de 3-5.

2.3.3 Niquel

O niquel (Ni*?) é um metal pesado cujo contetido natural no solo pode variar de
propor¢des muito pequenas (<5 mg kg'!), que o qualificam como oligoelementos, a
concentragdes excessivamente altas (5000 mg kg!), encontrados nos solos formados em

corpos rochas igneas ultrabasicas (Rovers et al., 1983; Uren, 1992).

O niquel ¢ muito importante no setor de eletronicos, na produgdo de baterias e na
industria de galvanoplastia, onde ¢ usada para melhorar a resisténcia e o calor e as

propriedades mecanicas de mais de 3000 ligas metalicas (Sunderman e Oskarsson, 1991).

No entanto, a exposicdo cronica ao Ni*? pode afetar o sistema cardiovascular,
sistema respiratorio, pele e figado, além de aumentar teratogénico e carcinogénico do

elemento (Denkhaus e Salnikow, 2002).

O estado de oxidagio mais frequente é o Ni'?, outros estados podem ser
encontrados, como o Ni® e o Ni** (ICZ, 2015). O niquel encontra-se geralmente
associado aos sulfetos de ferro e cobre, depdsitos aluviais de silicatos e 6xidos/hidroxidos

(FORTUNATO, 2009).

A adsorcao de niquel foi estudada em sistemas puros, como 6xidos hidratados Fe,
Al e Mn (McKenzie, 1980; Beukes et al., 2000), argilominerais (Mattigod et al., 1979;
Echeverria et al., 2003; Sen Gupta e Bhattacharyya, 2006) e matéria organica (Mellis et
al., 2004), e em sistemas complexos como o solo, sob condi¢gdes naturais e condigdes
agricolas (Maciel et al., 2012; Pombo ef al., 1989; Mellis et al., 2004; Iglesias et al.,
2007).

Apesar dos estudos com relacdo a mobilidade do niquel em solo serem bastante

difundidos, percebe-se que ha caréncia em quantificacdo da sor¢do em solu¢des multi-



47

espécies visando a comprovacao do desempenho de camadas de base de aterros sanitarios.
Segundo Soares et al. (2011), dados suficientes ainda ndo foram recolhidos na adsorcao
de Ni*? por solos intemperizados de tropicos para garantir a implementacio de técnicas

eficazes de prevencao e remediagao de contaminacao do solo.

2.4 Ensaios em laboratorio

2.4.1 Ensaio de equilibrio em lote

O ensaio de equilibrio em lote, ou batch test, tem sido usado em estudos
laboratoriais a fim de avaliar a capacidade dos solos e dos seus componentes de remover
constituintes quimicos de solu¢des. Esses procedimentos variam consideravelmente de
um para o outro em termos de condi¢des experimentais, objetivos da pesquisa e, as vezes,
apresentam diferentes resultados mesmo com o mesmo solo, soluto e concentragao

estudada (EPA, 1992).

Basso (2003) elenca os exemplos de estudos que EPA (1992) traz com diferentes
tempos de equilibrio (variando de 30 minutos a 2 semanas) e razdo solo: solugdo
(variando de 1:100000 a 1:1. Esses parametros sao adequados para cada sistema
especifico em estudo e a intengdo do estudo dos dados de cada trabalho, de modo que a
diferenca faz com que a comparacdo entre as pesquisas seja dificil de ser realizada. Os
unicos procedimentos padronizados para batch test projetados para o uso cotidiano do
laboratério s@o os métodos desenvolvidos pela American Society for Testing and

Materials (ASTM), destacando a D4646-16 que foi aplicada nesta pesquisa.

Em termos praticos, esse ensaio consiste em determinar a relagdo entre a massa
de soluto adsorvida, normalizada em relacdo a massa de solo, ¢ a concentragao de

equilibrio, para diferentes valores de concentragdo inicial (NASCENTES, 2006).

Inicialmente, s3o misturados um determinado volume de soluto (V) de interesse
com concentragao conhecida (Co), € uma certa massa de solo seco, ms, por um periodo de
tempo que pode variar de horas a dias (usualmente de 24 a 48 horas). Em seguida, a
mistura ¢ centrifugada até que a mistura atinja um valor de equilibrio e ¢ analisada a

parcela do liquido sobrenadante (Ce) para determinar a concentracdo de equilibrio.

A massa do soluto adsorvida, normalizada em relagdo a massa do solo ¢

determinada partir da Equacao 11 (Shackelford e Rowe, 1998):
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(Cy — Ce)WV

q= m,

(Equacao 11)

Esse procedimento ¢ repetido, & mesma temperatura, para diversos valores de
concentrag¢do inicial do soluto, de modo a englobar os valores esperados no campo. Os
resultados do ensaio sdo expressos utilizando isotermas de sor¢do, que expressa a relagao
entre a quantidade de soluto adsorvido e a concentragdo de equilibrio do soluto.

Zuquette e Fagundes (2011) afirmam que essa curva caracteriza o comportamento
sorcivo de um material geoldgico frente a um elemento quimico em solucdo. A partir da
isoterma experimental obtida, ¢ fundamental selecionar uma representacdo matematica e
dentre as equacdes conhecidas, destacam-se os modelos fisico-quimicos de Langmuir,

Freundlich, Redlich-Peterson e Sips, que foram utilizados nessa pesquisa.

2.4.2 Ensaio de difusiao pura
A determinacio do coeficiente de difusio efetiva, Dp*, baseia-se, de modo geral,
nas leis de Fick, que estdo demonstradas na Equacdo 4.

Os métodos empregados para medir o coeficiente de difusdo efetiva nessa
pesquisa sera o ensaio de reservatorio simples, que pode ser realizado admitindo-se a

concentragdo de soluto no reservatdrio constante ou decrescente com o tempo.

No ensaio de difusdo pura com reservatorio unico, segundo montagem realizada

por Barone ef al. (1992) e apresentada de forma esquematica na Figura 8 e na Figura 9.

Figura 8: Esquema do ensaio modificado de Barone ef al. (1992).

Célula modificada
de Barone

Fatia 1
Faria 2

Fatia 4 H

Fatia 5
Fatia 6

Fonte: Lacerda et al. (2011).
Figura 9:Corte da cAmara de difusdo modificada de Barone et al. (1992).
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L = 4
| YT i o o Selagem de Silicone
— . 4 Base da Célula

Fonte: Paz (2015).

Nesse ensaio, uma amostra compactada de solo saturado ¢ posicionada em uma
célula cilindrica com cuidado para garantir a estanqueidade no contato entre o solo e a
célula e, entdo, é promovida a saturagdo da amostra por imersdo. Conforme se pode
observar na Figura 8, sob a célula e rente a face inferior do solo, ¢ fixada a base e
promove-se, em seguida, a selagem do contato entre molde cilindrico e base por meio da

aplicacao de silicone.

Permite-se, entdo, que o contaminante migre para o solo durante um determinado
periodo de tempo em temperatura constante enquanto, periodicamente, pequenas
amostras da solu¢do contaminante sao retiradas por orificio existente na tampa superior
para que leituras da concentracdo no reservatdrio sejam realizadas. Ao final do
experimento, a solu¢do contaminante e o solo sdo removidos da célula e este Gltimo ¢
usualmente seccionado para a determinagdo do perfil de concentracdes na agua

intersticial do solo (PAZ, 2015).

2.5 Solucao para modelagem dos dados do ensaio de difusao

Para baixas velocidades de adveccdo (v = 10! m.ano™!), Rowe e Booker (1987)
relatam, a partir de evidéncias experimentais, que em solos finos e de baixa
permeabilidade, a difusdo predomina sobre a dispersdo mecanica. A velocidade de
advecgao tende a zero e, para se modelar o transporte de um soluto somente por difusao,

utiliza-se a Equagao 12:
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ac,, d%c  pyuK,;0C

=D _ -~
at € 9z2 n ot

(Equacao 12)

Em que:

De = coeficiente de difusdo efetiva;

p, € a massa especifica seca do material;

K4 = coeficiente de parti¢ao ou distribui¢ao;

N = porosidade;

C = concentragdo da espécie quimica por unidade de volume de fluido percolado.

De acordo com a Equagdo 13, a Equacao 14 se torna a seguinte expressao:

dc,, 0%C
R—=D,—
Jt 0z2
(Equacao 13)
Apbs a realizacdao do ensaio de difusdo e da obtencdao dos dados experimentais
torna necessario escolher o método utilizado para solucionar a Equacdo 13. Existem
diversos métodos que sdo utilizados para esta finalidade, tais como o descrito em Ogata

e Banks (1961), Crank (1975) e a solug¢do do programa POLLUTE.

No entanto, mais recentemente foi sugerida uma nova metodologia de
solucionamento da Equag@o 13 para obtencdo do coeficiente de difusdo efetivo a partir
de uma modelagem semi-analitica. Esse método ¢ denominado de solugdo semi-analitica
da Camada Contaminante Equivalente (CCE) foi deduzida por Paz (2015) e foi
empregado por Fonseca et al. (2019) para modelar seus dados experimentais obtidos a
partir da difusdo de sais contidos em lixiviado em um solo compactado. Sendo assim, esse
serd o método melhor detalhado nessa tese e, portanto, utilizado durante a quantificagado
do coeficiente de difusdo. Desse modo, serd explanado o desenvolvimento da solugdo

semi-analitica da CCE, feita pioneiramente por Paz (2015):

No sistema equivalente apresentado na Figura 10, o reservatorio ¢ representado
pelo solo contaminado de espessura b e, por isso, seu volume deve apresentar a mesma

resisténcia a difusdo que a solugdo de altura Hr no reservatorio.
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Figura 10: Modelo ilustrativo da solu¢do camada contaminada equivalente.

solucao
~ontaminante
| —contaminante
H, &7\ solo equivalente
a solugao —
5olo saturado
L~ ~mEtar -
seim contaminante
T g

L FEL

Fonte: Adaptado de Paz (2015).
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Observa-se na Figura 10 que, em conformidade com os procedimentos do ensaio
de difusdo pura em reservatério unico, no modelo a amostra encontra-se saturada, ndo
contaminada no tempo inicial do ensaio e com o fundo impermeabilizado o que garante

que o fluxo na amostra ¢ unicamente difusivo.

Deseja-se que, a partir de leituras realizadas da concentragdo de contaminante na
solugdo ao longo do tempo, seja determinado o coeficiente de difusdo por meio de uma

solucao da Equagao Diferencial Parcial (EDP) apresentada na Equagao 14:

2
,0%c, dcy,

P ox2 ot

(Equacao 14)

Onde D,, como ja falado anteriormente, € o coeficiente de difusdo da pluma de

contaminag¢do que inclui o retardo por sor¢ao linear.

Para resolver a EDP, no entanto, ¢ importante que as condi¢cdes do ensaio sejam
respeitadas e que o dominio seja adequadamente definido. Uma modelagem que
considere apenas o solo saturado ndo representa o fendmeno modelado uma vez que o
valor de concentragao aferido no reservatdrio ndo poderd ser diretamente relacionado a
concentracdo no solo uma vez que a solu¢do ndo se encontra no dominio considerado.
Um modelo que inclua a solugdo no dominio, por outro lado, teria que considerar a
variagdo do coeficiente de difusdo com a posicdo uma vez que, conforme visto
anteriormente, o coeficiente de difusdo em solu¢des aquosas livres tem valor superior ao

coeficiente em meios porosos.
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E util, portanto, considerar a equivaléncia de sistemas apresentada na Figura 10.
No instante inicial, a concentragdo de contaminac¢io no solo contaminado equivalente ¢
igual a concentracdo inicial na solu¢do contaminante (Co) e € nula na amostra de solo
ensaiada. Portanto, a variacdo da concentracdo de contaminantes com a profundidade

pode ser representada como na Figura 11:

Figura 11: Modelo ilustrativo da solu¢do camada contaminada equivalente.

0 L C

L 4
Fonte: Adaptado de Paz (2015).

Sendo assim, as condi¢des iniciais do ensaio sdo as seguintes:

C(0<x<b,t=0)=Co
(Equacao 15)

Em que:

Cw = concentragio de contaminantes (ML);
b= espessura do solo contaminado (L);

x = profundidade (L);

t = tempo (T).

No dominio no qual a posi¢do x no espagode 0 ab + L, e o tempo t vai de 0 a
infinito, a variacao da concentracdo deve considerar que nao ha fluxo através da base da
amostra e ainda que o fluxo difusivo acontece do solo contaminado equivalente apenas
para a amostra de solo ndo contaminada, sem qualquer inser¢ao de contaminante adicional

ou mesmo difusdo em outra direcdo. Tem-se, portanto, as condi¢des de contorno da CCE
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dc,(x=L+b, t>0)
=0
0x

(Equacao 16)

Em que:

Cw = concentragio de contaminantes (ML);
b= espessura do solo contaminado (L);

L = espessura de solo (L);

x = profundidade (L);

t = tempo (T).

ac,(x =10, t>0)
=0
0x

(Equacao 17)

Em que:

Cw = concentragio de contaminantes (ML");
x = profundidade (L);

t = tempo (T).

A partir das expressdes acima descritas, t€ém-se que a CCE tem como condigdo

um dominio infinito. A condig¢@o inicial pode ser descrita por:
cw (%, t = 0) = cou(b-x)u(x)

(Equacao 18)

Em que:

Cw = concentracio de contaminantes (ML);

Co = concentragdo inicial na solu¢io contaminante (ML)
b = espessura do solo contaminado (L);

x = profundidade (L);

t = tempo (T).
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. [0, sea<
u(a) = 1, sea=>0

(Equacao 19)

Em que:

u = fungdo degrau;
a = numero real.

A solucdo da camada contaminada equivalente foi deduzida por Paz (2015),
considerando o sistema equivalente apresentado na Figura 10, a partir da condig¢ao inicial
da Equagao 18 e das condi¢des de contorno apresentadas nas Equacdes 16 e 17. Para isso,
fez uso da transformada de Laplace e da transformada finita do cosseno de Fourier. A

solugdo encontrada ¢ dada pela Equagdo 20 e ¢ implementada por meio do emprego de

software.
) ’ ’ ’ 2
Cwaxp) b E i bm.mw m.m.x e[ mm
o _L+b+nzlm’sen +b ) \T+p )P\ Prlisp)
m=
(Equacao 20)

Segundo Lacerda et al. (2019), essa equacdo determina o transporte difusivo de
contaminantes unidimensional e descreve a concentracdao do soluto no reservatorio e na
solucdo intersticial do solo em qualquer tempo e profundidade. A modelagem desta

equacio permite determinar os coeficientes de difusdo com retardo (Dy").

2.6 Modelos fisico-quimicos de adsorc¢ao

Os modelos fisico-quimicos de adsor¢ao sdo equacdes matematicas que fornecem
parametros relativos a adsor¢cdo dos metais em solos a partir dos dados obtidos pela
construgdo de isotermas (Lima, 2013). Estes parametros podem ser correlacionados com
as propriedades quimicas, fisicas e mineralogicas dos solos a fim identificar os fatores
que mais influenciaram no processo de adsor¢do (Moreira e Alleoni, 2010; Linhares ef

al., 2010; Oliveira et al., 2010; Linhares, et al., 2008; Arias et al., 2005; Linhares ef al.,
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2009; Alleoni et al., 2005; Vega, 2016). As isotermas de sor¢ao podem apresentar
diversas formas e sdo influenciadas por varios parametros, tais como o pH, a temperatura
e, principalmente, o tipo de adsorvente (Limons, 2008; Gomes, 2011; Nascimento et al.,
2014).

Os modelos Langmuir e Freundlich sdao os mais comumente empregados quando
se trata de adsor¢do de metais em solos devido a importancia dos parametros gerados
(Vega et al., 2011; Linhares et al., 2010). Usados em conjunto, os diferentes modelos
fisico-quimicos podem fornecer dados que possibilitam uma maior compreensdao da
interacdo entre metais e solos. Na Figura 12 encontra-se a classifica¢ao das isotermas de

acordo com McCabe et al. (1993):

Figura 12: Isotermas de adsor¢ao.

Irreversivel

Extremamente

i Favoravel
favoravel

Linear

q (M adsorvida/M sdlido)

Né&o favoravel

C (M%)

Fonte: Adaptado de McCabe et al. (1993).

Observando a Figura 12, nota-se que a isoterma linear passa pela origem e
quantidade sorvida € proporcional a concentracdo do fluido. A isoterma convexa €
bastante favoravel ao processo de adsor¢do, uma vez que € possivel obter uma capacidade
de remoc¢do elevada mesmo em condi¢des de baixa concentracdo do soluto e €
considerada irreversivel. Na isoterma concava, verifica-se que ocorre o processo inverso,
ao da isoterma favoravel para uma concentracao alta do adsorbato. Por fim, t€ém-se que a
isoterma constante ¢ um caso limite das isotermas favoraveis (McCABE ef al.,1993).

Na literatura sdo encontrados inimeros modelos de equacdo de isotermas com
dois ou mais parametros para ajustar os dados experimentais sobre os valores de q versus
Ce. Varias equagdes podem ser utilizadas para descrever o comportamento adsortivo dos

metais pesados em meios porosos €, portanto, serdo detalhados a seguir.
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2.6.1 Isotermas em solucdes monoespécie

2.6.1.1 Isoterma de Langmuir

Este modelo foi inicialmente desenvolvido para explicar adsor¢do de um gas em uma
superficie solida homogénea. E posteriormente teve sua utilizagdo ampliada para explicar
a adsor¢do de solutos em sélidos adsorventes inclusive em sélidos heterogéneos como os

solos (LIMA, 2013).

A equacgdo de Langmuir parte do pressuposto de que as moléculas sdo adsorvidas e
aderem a superficie do adsorvente em sitios definidos e localizados, com adsor¢do
monocamadas em superficies homogéneas. Cada sitio ativo da superficie s6 pode
acomodar uma molécula de adsorbato. Assume-se que a adsor¢do ¢ energeticamente
idéntica em todos os sitios, independentemente de moléculas adsorvidas na vizinhanca
(Ho e McKay., 2002; Boniolo e Yamaura, 2010, Alzaydien e Manasreh, 2009; Sodré et
al., 2001). A equagdo de Langmuir (Langmuir I, 1916) ¢ descrita pela Equacao 21, em
que a quantidade de metal adsorvido, q, dado em mg.g™' ou mol.g"! estd em funcio da
concentragio inicial do metal no equilibrio, Ce, dado em mg.L! ou mol.L"! (concentragio

do metal remanescente em solugao):

— Qméx KL Ce
1= T+K.C,

(Equacao 21)
Onde:

q = quantidade de soluto adsorvido por unidade de massa (mg.g™");
Qmax= capacidade maxima de adsor¢io dado em mg.g™';
K1 = constante de equilibrio de Langmuir dado em L.mg"!

Um indicativo muito usado no modelo de Langmuir, correspondente ao grau de
desenvolvimento do processo de adsor¢do, € o valor de Ry (fator de separacdo), o qual ¢

calculado utilizando-se os resultados obtidos de qmax € KL (NASCIMENTO et al., 2014):

1
R,=——
LT1+ K0,

(Equacao 22)
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Na maioria das situagdes de adsorcao, o adsorvato prefere a fase sélida a liquida e a
adsorc¢ao ¢ dita favoravel, 0<R.< 1. Quando R > 1, ha o indicativo de que o soluto prefere

a fase liquida a s6lida. R =1 corresponde a uma isoterma linear (ERDOGAN et al., 2005),

Chaves et al. (2009) estudaram a adsorc¢ao de cobre em Luvissolos e Cambissolos do
Estado da Paraiba utilizando o modelo de Langmuir para geracao dos parametros relativos
a adsor¢ao. A capacidade maxima de adsor¢ao (Qmax), variou de acordo com os solos
estudados e com os metais. Indicando que esses solos sdao diferentes quanto a afinidade
de adsor¢do dos elementos. Devido a varios processos que ocorrem nos solos que sdo
influenciados por suas propriedades tais como pH, teor de argila, CTC entre outros. Em
relagdo ao parametro K, os maiores valores foram encontrados para o cobre, mostrando

que este metal ¢ fortemente retido pelos coldides do solo.

2.6.1.2 Isoterma de Freundlich

A equacgdo de Freundlich descrita inicialmente em Freundlich (1906) ¢ um modelo
empirico que, ao contrario de Langmuir, considera que a adsor¢do ocorre em varias
camadas. E utilizado para descrever adsor¢des que ocorrem em superficies bastante
heterogéneas. Considera que existe um numero quase infinito de sitios de adsor¢ao em
relagdo ao numero de espécies a serem adsorvidas e que estas sdo acumuladas
infinitamente na superficie heterogénea do adsorvente (Ferreira et al., 2007; Tagliaferro
et al., 2011; Sodré et al., 2001; Boniolo et al., 2010). Além disso, o0 modelo também
considera que ha uma distribuicdo exponencial para caracterizar os varios sitios de
adsor¢do, que possuem diferentes energias de adsor¢ao (Freundlich, 1906). A equagdo

que representa a isoterma de Freundlich ¢ dada por:

1
q = K;C}

(Equagdo 23)

Em que:

K¢= constante de capacidade de adsor¢ao de Freundlich;
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Ce = concentracio de equilibrio em solucdo (mg.L™!);
1/n = constante relacionada a heterogeneidade da superficie.

A Equagao 23 pode ser linearizada, tornando-a:
1
logq = logKp + Elog Ce

(Equacao 24)

O parmetro Ky esta relacionado com a capacidade de um solo em reter um soluto.
Segundo Sposito (1980), o pardmetro n guarda uma relagdo com a heterogeneidade dos
sitios de adsor¢do. Quando n = 1, todos os sitios sdo iguais ¢ quando # 1 os sitios sdo
diferentes e variam de acordo com a densidade de adsor¢do. Ou seja, a medida que

aumenta, os sitios de adsor¢@o se tornam mais heterogéneos e mais energéticos.

2.6.1.3 Isoterma de Redlich-Peterson

A equacdo empirica de Redlich-Peterson foi inicialmente criada para tornar
possivel melhores ajustes do que as equagdes de Langmuir e Freundlich em uma
amplitude maior de concentracdes. O modelo apresenta uma fung¢do exponencial no
denominador e dependéncia linear no numerador, podendo ser aplicado a sistemas
homogéneo e heterogéneos (NASCIMENTO et al, 2014). No entanto, segundo
Schneider (2008), esse modelo apresentou bons resultados para superficies heterogéneas,

sendo dado pela expressao (Redlich e Peterson, 1962):

_ KrpCe
1= " F
1+ agpC,

(Equagdo 25)

Em que:

Kgp,arp € B: parametros da isoterma de Redlich-Peterson, sendo Kpp dado em

L.g"!; agp ¢ dado em L.mg’!; e 5 é adimensional, apresentando valores entre 0 e 1.

A equacao Redlich-Peterson retine caracteristicas dos modelos de Langmuir e de

Freundlich, aproximando-se do primeiro em baixas concentracdes, quando 3 tende a 1, e
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assumindo a forma do segundo em sistemas sob concentragdes elevadas, quando [ tende

a zero (FOO; HAMEED, 2010; FEBRIANTO et al., 2009).

De acordo com Nascimento ef al. (2014) em alguns estudos de biossor¢ao de
metais, os dados experimentais sdo bem descritos pelo modelo. Como exemplo, podem
ser citados a biossor¢do dos metais Cr> (PREETHA; VIRUTHAGIRI, 2007), Ni*?
(PADMAVATHY, 2008) em diferentes tipos de adsorventes.

Comparativamente aos metais Pb e Zn, foi o modelo que melhor explicou o
comportamento adsortivo do Cu™ na caulinita nos estudos de Et e Shahmohammadi-
Kalalagh (2011) e descreveu bem a adsor¢io do Cu*? em uma argila marroquina,

conforme analisado por Benhammou ef al. (2005).

De acordo com Adhami et al. (2008), a adsor¢do do Ni*? foi bem descrita pelo
modelo de Redlich-Peterson em solos calcarios do Ira e as divergéncias nos valores dos
parametros Kgp € agp em relagao aos comumente encontrados em outros trabalhos se deu
em fung¢do do efeito combinado da CTC e matéria organica. Nos estudos de Yousra ef al.
(2019), foram encontradas capacidades adsortivas maximas em solos do Paquistao quatro

vezes maiores para o Pb, comparativamente ao Ni*? e Cd.

2.6.1.4 Isoterma de Sips

O modelo de Sips (Sips, 1948) pode ser considerado o resultado da combinacdo das

equagoes de Freundlich e Langmuir, sendo dado por:

— QméxKSP C;n
1= T KpCl

(Equacao 26)

Em que:
Qmax = capacidade de adsor¢ao maxima;
Ksp = constante de equilibrio da reacdo da adsor¢ao;

m = constante do modelo de Sips e descreve a homogeneidade ou heterogeneidade da

adsorcao.
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Em concentragdes baixas de adsorvato a isoterma tem um comportamento
semelhante ao da equagdo de Freundlich, enquanto que em altas concentragdes de
adsorvato, prevé uma capacidade de adsor¢do em monocamadas, caracteristica da

isoterma de Langmuir (HO; PORTE; MCKAY; 2002).

2.6.2 Isotermas em solucoes multi-espécie

Alguns estudos tratam das isotermas em sistemas multicomponentes de metais
pesados (Altin et al., 1997; Srivastava et al., 2006; Liao e Selim, 2009; Papageorgiou et
al., 2009; Padilla-Ortega et al., 2013; Girish, 2017), mas ainda ha auséncia de trabalhos
que enfoquem a aplicacdo de modelos de adsor¢do multiespécie para avaliar a retengo

de metais pesados em camadas de base de aterros sanitarios.

Os modelos usados para o sistema de componente inico ndo sdo aplicados ao
sistema de multiplos componentes. Isso ocorre porque a adsorcdo de multiplos
componentes envolve diversos mecanismos de transporte e, portanto, modelos complexos

sdo empregados (GIRISH, 2017).

O conceito de adsor¢do em solugdes multi-espécie (sistemas multicomponentes)
¢ de grande importancia na avaliacdo do uso de camadas de base de aterros sanitarios e

no tratamento de dguas residuais.

Varios modelos isotérmicos como Freundlich e Langmuir, sdo usados para
discutir o comportamento adsortivo em sistema com apenas um metal (componente
unico), que foram tratados em 2.5.1. Cabe salientar que, o lixiviado produzidos nos
aterros sanitarios contém varios componentes, resultando em competicdo quimica e

interacdo entre os poluentes.

Portanto, segundo Girish (2017) os modelos usados para o sistema de componente
unico ndo sdo aplicados ao sistema de multiplos componentes. Isto ocorre em virtude de
haver uma maior complexidade na adsor¢do e sdo necessarios modelos mais completos

que visem explicar esses diversos mecanismos de interagdo € competicao quimica.

Sendo assim, os modelos testados nos dados experimentais dessa pesquisa foram:
Langmuir Nado-Modificado, Langmuir Estendido, Langmuir Modificado, Redlich-

Peterson Nao-Modificado e Sips Estendida. Dentre esses, apenas a equacao de Langmuir
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Estendida teve um bom ajuste aos dados, apresentando R? > 0,70 e, portanto, apenas esse

modelo seré apresentado nos Resultados, dispostos no Capitulo 4 desta tese.

2.6.2.1 Equacoes Multi-espécie de Langmuir

As isotermas multi-espécie de Langmuir para adsor¢ao de multiplos componentes
¢ desenvolvida com base nas seguintes suposi¢des (Leodopoulos et al., 2012; Mitra et al.,
2016):

e Todos os sitios ativos no adsorvente sdo de natureza uniforme;

e Todos os sitios dos adsorventes estdo igualmente disponiveis para serem
adsorvidos;

e Os ions adsorvidos ndo interagem no sistema multicomponente;

e Todas as moléculas do contaminante adsorvem em sitios idénticos no
soluto;

O modelo também pressupde que os locais ativos tenham energia uniforme de
adsorc¢ao (Noroozi e Sorial, 2013).

De acordo com Mohan e Chander (2001), o efeito da interacao iOnica na sor¢ao
processo pode ser representado pela proporc¢ao da capacidade adsortiva maxima para um
ion metalico na presenca do outros ions metalicos (Qmix) € a capacidade adsortiva maxima

para o mesmo metal quando esta presente sozinho na solugdo, (Qo), tal que se:

Qmi ~ . ,

% > 1, a sor¢ao ¢ promovida pela presenca de outros ions;
0

Qmix — XA : ~ .

o = 1, ndo ¢ observada nenhuma interagao;
0

Qmi ~ . ,

% < 1, a sorgdo € reduzida a pela presenca de outros ions.
0

2.6.2.1.1 Isoterma de Langmuir Nao Modificada

A equacdo de Langmuir ndo modificada pode ser representada pela seguinte

expressao:

_ Gm,ik1iCe,i
1+ 29’21 ky ;Ce

Ge,i

(Equagao 27)
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Onde:

e € quantidade adsorvida do componente i (mg/g);

Ce,i € a concentragao de equilibrio (mg/L);

ki, € a constante de Langmuir em solu¢cdo monoespécie para o componente i (L/mg);
gm,i ¢ capacidade adsortiva maxima em solu¢gdo monoespécie na monocamada do
componente i (mg/g);

N ¢ o total de componentes na solugao.

Esse modelo assume que a competicdo entre os diferentes componentes ¢
dependente apenas da proporcao entre as concentragoes dos metais e pode ser aplicada a
fim de prever o comportamento adsortivo do material em uma solugdo multi-espécie,
usado parametros das isotermas em solu¢cdes monoespécie (br,i € qm,i).

Segundo (Papageorgiou et al., 2009), em muitos casos, as constantes obtidas por
meio das isotermas em solugdes uniespécie falham na descrigdo das interagdes ocorridas
entre ions metalicos em um sistema multi-espécie. Para corrigir essas falhas, foram
desenvolvidas adaptagdes nos modelos que tornam possivel de descrever a complexidade

do processo de adsor¢ao nestes casos, tais como nos modelos a seguir.

2.6.2.1.2 Isoterma de Langmuir Estendida

Dentre os modelos disponiveis para adsor¢dao multicomponente, o modelo de
Langmuir Estendido possivelmente ¢ o mais utilizado para descrever dados bindrios de
adsorc¢do, por ser simples e representar os dados experimentais comparativamente melhor
que outros modelos (PUTRO et al., 2017). O Langmuir estendido € expresso da seguinte

forma:

— Qmixkl,ice,i
1+ XY 1k iCe,

Ge,i

(Equagao 28)

Onde:

e, € quantidade adsorvida do componente i (mg/g);
Ce,i € a concentracao de equilibrio (mg/L);

N ¢ o total de componentes na solugdo.

ki, é a constante de Langmuir em solugdo multi-espécie para o componente i (L/mg);
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gmix ¢ capacidade adsortiva maxima estendida da solugdo multi-espécie (mg/g).
Cabe salientar que, a principal diferenca entre as equagdes 25 e 28 ¢ que no
modelo de Langmuir Estendido, as variaveis ki e qmix 30 ajustadas, enquanto que no

modelo Nao-Modificado, essas variaveis sao as mesmas da condicdo mono-espécie.

2.6.2.1.3 Isoterma de Redlich-Peterson Nao-Modificada

O modelo Redlich-Peterson pode ser aplicado a sistemas multicomponentes para
obter diferentes formas, tal como a isoterma de Redlich-Peterson ndo-modificada

(GIRISH, 2017). A isoterma nao-modificada de Redlich Peterson ¢ expressa como:

kpr,iCe,i
1+3Y, (aRP,ij}])

Ge,i =

(Equacao 29)

Onde: kpgr;, agp € P sdo constantes do modelo obtidas a partir de dados
experimentais das isotermas uniespécie de Redlich Peterson. Portanto, para um conjunto
de valores de C,;, os valores correspondentes de g, ; podem ser avaliados (Srivastava,

Mall e Mishra, 2009; Gaikwad e Balomajumder, 2017).

2.6.2.1.4 Isoterma de Sips Estendida

O modelo Sips foi Estendido no estudo de Al-Asheh ef al. (2000) para descrever
a adsorcdo em um sistema multicomponente. A equacao para o modelo Sips Estendido é

dada por:

_ QuikspiCey
14 X=1kspiCo

Ge,i

(Equagao 30)
Onde:
Qm,i = capacidade de adsorgio méxima para o componente i (mg.g™);

ksp ; = constante do modelo de Sips (L.mg™")™;
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m = expoente do modelo de Sips.

As constantes de Sips sdo obtidas a partir das isotermas em solug¢des uniespécie (GIRISH,

2017).

2.7 Planejamento experimental

Um experimento nada mais ¢ que um teste onde alteragdes intencionais sao feitas
nas variaveis de entrada do processo (ou sistema), de forma que se possa observar e
identificar as razdes para as mudangas ocorridas na sua variavel resposta. Experimentos
sdo realizados em praticamente todos os campos de investigacdo, como: industria
quimica, farmacéutica, agricola, téxtil, dentre outras. E, geralmente, t€ém o proposito de
obter informagdes acerca de um processo particular (BARROS NETO et al., 1995;
BARROS NETO et al., 2007; SILVA, 2017).

Ao realizar planejamentos fatoriais com dois niveis, ¢ importante saber que quanto
maior o nimero de fatores/variaveis analisados, maior sera a quantidade de experimentos
a realizar, sendo esse niimero igual a 2, onde k é o nimero de fatores. Para uma variagio
de fatores superior a cinco, o nimero de experimentos supera as expectativas de recursos
da maioria dos pesquisadores (MONTGOMERY, 2009; RODRIGUES et al., 2009;
COSTA, 2019). Apds ajuste do modelo aos dados, € possivel estimar a sensibilidade da
resposta aos fatores, além de determinar os niveis dos fatores nos quais a resposta ¢ 6tima
(SILVA, 2008; SILVA, 2017).

As vantagens da aplica¢do do planejamento fatorial sdo inquestionaveis e amplas,
podendo ser resumidas em: (1) execu¢ao de um numero reduzido de experimentos quando
comparado com o procedimento univariado convencional; (2) economia de recursos
financeiros; (3) obtencao de resultados com maiores confiabilidades quimica e estatistica;
(4) possibilidade de obter um modelo matematico que permitird a realizacao de previsoes

em condicdes que nao foram testadas (SILVA, 2000; PEREIRA FILHO, 2015).

2.8 Critério de ajuste a modelos

Diversos modelos fisico-quimicos e empiricos podem ser utilizados no estudo

envolvendo o mecanismo de adsor¢ao de metais em solos (isotermas de sor¢ao), conforme
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tratados na 2.6. Os modelos nao lineares consistem nas isotermas de Langmuir,
Freundlich, Redlich-Peterson e Sips, que geralmente fornecem melhor ajuste que o
modelo de isoterma linear, tendo ainda a vantagem de fornecer estimativas de parametros

com interpretacao fisica, tais como, a capacidade adsortiva maxima.

Além de ser utilizada para comparar os dados experimentais das isotermas de
sor¢do com os modelos fisico-quimicos de adsor¢do, alguns desses parametros
estatisticos também auxiliardo nessa pesquisa durante a avaliagdo do ajuste dos dados

experimentais a solucdo semi-analitica da CCE.

Os indicadores estatisticos mais utilizados para comparar os modelos e dados
experimentais, segundo Borges Junior et al. (2012 ) e Legates e Willmott (1990), sdo:
coeficiente de determinagdo (R?) da regressdao, Soma dos Quadrados dos Residuos (SQR)
e a Raiz quadrada do Erro Quadrado Médio (REQM). Dentre esses parametros, destaca-
se 0 SQR que estima o afastamento entre os experimentos ¢ o modelo obtido, como
recomendado por Sit e Poulin-Costello (1994). Deve-se ressaltar que, a SQR fornece o
melhor modelo para dados de altas concentragdes ¢ REQM aumenta com o incremento

da concentragdo (FOO; HAMEED, 2010).

O R? visa determinar a parcela da variabilidade amostral que foi, de fato, explicada
pela reta de regressao. O R? varia entre 0 € 1 (ou 0% e 100%) e quanto mais proximo de
1 (ou 100%), melhor explicado ¢ a variabilidade do modelo (MONTGOMERY e
RUNGER, 20010). O R? ¢ determinado a partir da Equacdo 31:

R2 = 7i1=1(Xe _)?)
2?:1()(0 - X)

(Equacao 31)

Onde:

R? = coeficiente de determinacao;
n = numero de variaveis;

X = variaveis estimadas;

Xo = variaveis observadas;
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X = média das variaveis

A SQR ¢ determinada pelo somatdrio da diferenca entre os valores observados

pelos valores estimados pelo modelo, sendo determinado pela Equagdo 32:

SQR=Y", (X, — X,)?
(Equacao 32)

Onde:

n = numero de observagoes;
Xo = variaveis observadas;
Xe = variaveis estimadas.

De acordo com Janssen e Heuberger (1995), para a avaliagao do desempenho dos

modelos, a estatistica utilizada pode ser REQM calculada por:

n

n _ 2
o Jzizl(xo X.)

(Equacao 33)
Onde:
n = numero de observagoes;

A estimagdo dos parametros em trabalhos com modelos ndo lineares, em geral ¢
feita por meio da minimizagdo da soma de quadrados dos erros, o que leva a um sistema
de equacdes normais ndo lineares, o qual ndo tem solugdo explicita, sendo necessaria a
utilizacdo de processos iterativos para obtencdo das estimativas (SOUZA, 2007;
DRAPER e SMITH , 1998). A linearizagdo de dados transformados implica alteracao de
erros estruturais e podem violar as suposi¢des de variancia e normalidade do método dos
minimos quadrados (LIMA, 2009). Como alternativa, otimiza¢des ndo lineares podem
ser usadas para estimacdo de parametros. Diversos métodos iterativos sdo utilizados,
destacando-se o de Gauss Newton (SAVIAN e MUNIZ, 2007; PEREIRA et al.; 2005;
SOUZA et al., 2010), o qual foi utilizado nessa pesquisa.
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CAPITULO 3

3.1 METODOLOGIA

Esta pesquisa teve sua viabilidade técnica e financeira vinculada ao Monitoramento
do Aterro Sanitario de Campina Grande (ASCQG) realizado pelo Grupo de Geotecnia
Ambiental (GGA), a partir do Acordo de Parcerias, celebrado entre a ECOSOLO — Gestao
Ambiental de Residuos Ltda (responsavel pela operacdo do aterro sanitario) e a
Universidade Federal de Campina Grande (UFCG), tendo como instituicdo interveniente
a Fundagao Parque Tecnologico da Paraiba (PaqTcPB). Esse acordo foi celebrado em
fevereiro de 2016 e permite o monitoramento dos liquidos (aguas superficiais e lixiviado),
solidos (RSU e solos) e gases (drenos e fluxo pela camada de cobertura) do aterro por
meio de visitas periddicas, coleta de material para analises, realizagdo de ensaios em

laboratorio e campo.

Dentre as diversas atividades de pesquisa que este acordo viabiliza, destaca-se a
caracterizacdo geotécnica dos solos utilizados na camada de base das células do aterro,
utilizando técnicas de investigagdo geotécnica de campo e laboratério. Desse modo, essa
pesquisa foi responsavel pela analise da mobilidade de metais pesados (Cu*?, Cr™ e Ni*?),
enfocando os mecanismos de adsorcao e difusao, utilizando solugdes metalicas mono e

multi-espécie em laboratorio, conforme se encontra detalhado na Figura 13.

Figura 13: Fluxograma da metodologia geral da pesquisa.

Caracterizacdo Sistema
Geotécnica S mono-espécie (Cr, Elemento de
nsaio de R i 3
Cue Ni) maior sorgao,
Solos SNLe 5B Equilibrio em
C v Lote
Omposicao Ensaio em sistema
Quimica binario (Cr+Cue [ §——Cr
e Cr+Ni)
Mi logi Misturas 55B, 155B, 205B e
ineralogia 2558 Ensaio de difusio Sistema Ternério
I (55B, 155B, 2558) (CreCu+Ni)
Caracterizacao Permeabilidade a [ndice de Analise Estatistica
Geotécnica agua Expansao dos dados

Fonte: Autor (2022).
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A realizacdo dessa pesquisa contou com o apoio do Grupo de Geotecnia Ambiental
da UFCG (GGA/UFCQG). Ademais, houveram parcerias com outras Institui¢des Publicas
de Ensino, tais como: Escola Politécnica da Universidade de Sdo Paulo (Poli-USP),
Universidade Estadual da Paraiba (UEPB), Universidade Federal do Ceara (UFC) e
Laboratérios de Engenharia de Materiais e Engenharia de Alimentos do Centro de

Ciéncias e Tecnologias da UFCG.

3.2 DESCRICAO DA AREA EXPERIMENTAL

O ASCG encontra-se localizado no distrito de Catolé de Boa Vista, na Fazenda
Logradouro II, municipio de Campina Grande, estado da Paraiba, Brasil, mais

precisamente, nas coordenadas UTM 829172 e 9194834 (Figura 14).

Figura 14: Visdo aérea do Aterro Sanitario de Campina Grande-PB (ASCG).

Fonte: GGA/UFCG (2021).

Atualmente, o ASCG tem seu projeto, implantacdo e operagdo realizados pela
iniciativa privada e foi projetado para uma vida util de 25 anos, ¢ ha recebimento de
residuos que estdo enquadrados nas Classes IIA e IIB segundo a classificagdo da NBR

10.004 (ABNT, 2004), de acordo com os estudos de Gomes (2017).

O referido aterro sanitario apresenta area de 64 hectares, sendo 40 ha destinados
a disposi¢do de residuos. Atualmente, durante a sua operagdo, o montante de residuos

recebido ¢ de, aproximadamente, 700 toneladas diarias. No entanto, a maior contribui¢ao
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de residuos ¢ proveniente do municipio de Campina Grande-PB (cerca de 90%), e o

restante ¢ oriundo dos municipios circunvizinhos, conforme pode ser visto na Figura 15.

Figura 15: Municipios que destinam residuos para o0 ASCG.
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Fonte: GGA/UFCG (2022).

Desde o inicio da operacdo do ASCG (julho de 2015) até a atualidade, foram
implantadas 5 Células, denominadas de Células 1 (Cy), 2 (C2), 3 (C3). A coletas dos solos
foi realizada em janeiro de 2020.

As camadas de base desse aterro foram executadas seguindo uma composi¢ao de solos
na propor¢ao de 80% de solo advindo do préprio local do aterro sanitario e 20% de um
solo bentonitico proveniente de uma jazida localizada no municipio de Boa Vista-PB.
Atualmente, a operagdo do referido empreendimento encontra-se na etapa de
acondicionamento dos RSU e alteamento na Célula 5 do ASCG (Cs), que iniciou em
janeiro de 2020. Sendo assim, os solos estudados nessa pesquisa que sao utilizados na

camada se base serdo denominados de Solo Natural Local (SNL) e Solo Bentonitico (SB).

O desempenho da mistura (20% de SB) utilizada para execucao da camada de base

adotada nas células do ASCG foi investigado em laboratério nos estudos de Silva (2017),
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Costa (2019) e Costa (2021). Desse modo, esses estudos analisaram a permeabilidade a

agua da mistura e se concluiu que essa propor¢ao era adequada quanto a esse parametro,
de acordo com a NBR 13.896 (ABNT, 1997), ja que o coeficiente de condutividade

hidraulica encontrado foi de 10 m.s™'.

3.2 SOLOS ESTUDADOS

Os solos utilizados nesta pesquisa sao: SNL, SB e as misturas dos dois materiais,
considerando teores maiores € menores que a proporc¢do utilizada em campo, que ¢ de
20% de SB. Nessa pesquisa, essa variacdo foi feita para se analisar a influéncia da
variacdo da adi¢ao de solo bentonitico na retengdo dos metais pesados e tornar possivel
minimizar o consumo da bentonita. Vale ressaltar que, a bentonita ¢ um material que
onera o custo da execugdo da camada de base, pois demanda transporte da jazida para o

local de utilizagdo, o que pode afetar a viabilidade econdmica.

As misturas utilizadas nesse estudo estdo resumidas no Quadro 3, bem como as
suas respectivas siglas:

Quadro 3: Composi¢ao das misturas estudadas e suas respectivas siglas.

Composicio do material (dado em Sigla
massa seca)

5% de SB e 95% de SNL 5SB

15% de SB e 85% de SNL 15SB

20% de SB e 80% de SNL 20SB

25% de SB e 75% de SNL 25SB

Fonte: Autor (2022).

3.3 PROCEDIMENTOS EXPERIMENTAIS

3.2.1 Caracterizacao dos solos

Os solos SNL e SB foram coletados e armazenados no Laboratorio de Geotecnia
Ambiental (LGA) da UFCG em sacos de nylon para evitar a entrada de possiveis
impurezas. Uma fracdo de aproximadamente 4 kg de cada solo seguiu para a etapa de
preparacao de amostras, segundo a NBR 6457 (ABNT, 2016a), e posteriormente seguiu
a execucdo de caracterizacdo geotécnica (Quadro 4), caracterizacdo quimica e

mineralogica.



Quadro 4: Métodos utilizados na caracterizagao dos solos.

Ensaio Método Local de execucao
Preparagdo de NBR 6457/16a
amostras
Massa especifica dos NBR 6508/16¢
graos
- Laboratorio de Geotecnia
Granulometria NBR 7181/16¢ Ambiental (Departamento
Limite de Liquidez NBR 6459/16b de Engenharia Civil ¢
Arquitetura - UFCG)
Limite de Plasticidade NBR 7180/16d
Compactacao NBR 7182/16f Laboratorio de Solos,

Agregados, Concretos ¢
Argamassas (Departamento
de Engenharia Civil e
Arquitetura - UFCG)

Permeabilidade (carga
variavel - vertical)

NBR 14545/00

Indice de Expansio

ASTM D4546 - 14

Laboratorio de Mecanica
dos Solos (Departamento de
Engenharia de Transportes -

UFC/ Campus do Pici)

Principais Oxidos

Difragao de Raios-X

Mineralogia

Espectrofotometro de
fluorescéncia de Raios X
por energia dispersiva,
modelo EDX-720, da marca

Laboratoério de
Caracterizagao de Materiais
(Departamento de
Engenharia de Materiais -
UFCQG)

Shimadzu
Capacidade de troca Embrapa (2011) Laboratorio de Ciéncias do
cationica Solo (Departamento de
C 0 - Agronomia -
omplexo sortivo UFPB/Campus de Areia)
Carbono orgéanico
pH (em H>O)
Concentragao de
Cu™, Ni?e Cr"
Superficie Especifica Embrapa (2011) Laboratorio de

Caracterizagao de Materiais
(Departamento de
Engenharia Metaltrgica e
de Materiais- UFC/ Campus
do Pici)

Posteriormente, foram preparadas amostras das misturas (5SB, 15SB, 20SB,

25SB) para posterior execucao dos ensaios geotécnicos e geoambientais. Na Figura 16

Fonte: Autor (2022).
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encontram-se detalhados os ensaios de caracterizagdao realizados nessa pesquisa. Ctc

efetiva

Figura 16: Fluxograma contendo os ensaios de caracterizagdao dos solos e das misturas.

Caracterizacdo
,—C SNL e SB D—‘D quimica, fisico-
quimica e
0—) mineralogica

Misturas com 5%,
15%, 20%, 25% de +oH a &gua;
SB *Ponto de Carga Zero;
L y CTC;
sSuperficie especifica;
— +Carbono organico
Permeabilidade *Condutividade elétrica;
acarga *Mg, Ca, K, Al, Fe, H, Na;
variavel *EDX;
S I *DRX;
*Metais Pesados (Cu,Ni, Cr).

P

Ensaios
geotécnicos

indice de
Expanséao

Caracterizacgéo
Geotécnica

=Massa especifica
dos gréos;
*Granulometria;
=Limite de liguidez;
sLimite de
plasticidade;
+Compactacao.

Fonte: Autor (2022).

3.4 ENSAIO GEOAMBIENTAIS

Os elementos Cobre, Cromo e Niquel foram escolhidos por se tratarem dos cations
metéalicos em menores concentragdes nas particulas dos solos analisados dentre os
disponiveis para afericdo pelo Espectrofotometro de Absorcdo Atdmica no Laboratorio
de Geotecnia Ambiental (LGA/UFCG). Esse critério foi adotado de modo a evitar
dessor¢do durante os ensaios geoambientais e, consequentemente, a inviabilidade na

obtencao das isotermas de sorcao.
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3.4.1 Ensaio de Equilibrio em Lote

A adsorg¢ao dos ions metalicos nos solos ¢ nas misturas descritas anteriormente foi
determinada por meio de ensaios de equilibrio em lote e, posteriormente, foram
elaboradas as isotermas de sor¢do. O ensaio de equilibrio em lote seguiu adaptagdes da
ASTM D4646/16, utilizando solu¢des com proporcao solo-solugdo 1: 10 (5 g de solo seco
para 50 mL de solugdo).

As solugdes contendo os sais metalicos (Figura 17-A) foram colocadas no interior
de frascos inertes de 125 mL e agitadas em shaker em um periodo durante 24 horas a 140
rpm (Figura 17-B). Apds 24 horas, as fases so6lida e liquida foram separadas por meio de

centrifugacdo a 3.500 rpm durante 15 minutos (Figura 17-C).

Figura 17: Etapas metodolégicas do ensaio de equilibrio em lote. A) Preparagao das
solucdes de 50 a 800 mg.L! a partir da solugdo-mie; B) Agitacdo das solugdes com os
solos em shaker; C) Centrifugacdo para separagdo da parcela sobrenadante.

Fonte: Autor (2022).

As solugdes metalicas tiveram o pH e Condutividade Elétrica (CE) aferidos para

garantir que o teste fosse realizado com solu¢des com pH < 6,0 e verificar a concentragdo
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i6nica nas solug¢des, conforme recomendagdes da ASTM D4646/16. Em caso de
necessidade de corre¢do do pH, foi adicionado 4cido sulfurico (H2SO4) a 0,IN ou
hidroxido de s6dio (NaOH) a 0,1N até alcangar o valor requerido. O pH das solugdes foi
aferido utilizando o pHmetro de Bancada para Solugdes Aquosas modelo Mpa-210
(Figura 18-A) e a CE foi aferida com um condutivimetro portatil modelo MCA-150P
(Figura 18-B).

Figura 18: Equipamentos utilizados na afericdo do pH e CE.A) pHmetro de Bancada
para Solug¢des Aquosas modelo Mpa-210; B) Condutivimetro portatil modelo MCA-
150P.

Para confec¢do das solugdes contaminantes de Cromo, Cobre e Niquel foram
utilizados os seguintes sais metalicos: cloreto de cromo (CrCls;.6H20), cloreto de cobre
(CuCl,.2H,0) e nitrato de niquel (Ni(NO3)2.2H>0), da marca Exodo Cientifica, com 98%
de pureza. A pesagem foi realizada por meio de balanga analitica, com sensibilidade de
0,001 g e capela. Vale salientar que durante essa etapa, notou-se grande dificuldade na
pesagem devido a absor¢ao da umidade do ar pelos sais metalicos, embora houvesse
minimiza¢do do contato com ar durante todo o processo. Em virtude dessa dificuldade,
as solucdes em condi¢do inicial foram armazenadas e preservadas e tiveram as

concentragoes aferidas, as quais foram denominadas de concentragdes reais.

A preservagdo das amostras consistiu na adicdo de acido nitrico a 5% (v/v) e
armazenamento a uma temperatura de 5°C por um tempo maximo de 180 dias em frascos
inertes (Figura 19-A), conforme preconizagdes da NBR 9898/1987. Finalmente, a
concentragao final das solugdes foi quantificada, empregando a técnica da espectrometria

de absor¢do atomica no LGA-UFCG, modelo Agilent/AA240 (Figura 19-B).
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Figura 19: Etapas metodoldgicas do ensaio do ensaio equilibrio em lote.A) Amostras
acondicionadas para preservacao; B) Aparelho utilizado na quantificagdo dos metais
(Espectrofotometro de Absorcao Atdmica, modelo Agilent/AA240).

Fonte: Autor (2022).

Por fim, para as solugdes multi-espécie foi considerado um sistema ternario e
dois sistemas bindrios, contendo sais metalicos de Cu*?, Ni*2, e Cr">. A consideracdo
desses sistemas baseou-se nas metodologias de Srivastava et al. (2006), Papageorgious et
al. (2009), Liao e Selim (2009) e Padilla-Ortega et al. (2013), os quais analisaram
influéncia da competi¢do quimica na sor¢ao de metais pesados.

As concentragdes calculadas dos metais presentes constam no Quadro 5. Observa-
se que as concentragdes molares de cada metal presente na solugao ternaria foram iguais
em cada ponto, de modo que fosse impedido o favorecimento da adsor¢do de algum dos

solutos.

Quadro 5: Concentracdes utilizadas nas solu¢des multi-espécie (sistemas binarios e
ternario).

Ponto Concentra¢io em mg.L! Concentragdo em mol.L™!
Cu®? Ni*? Cr’ Cu™ Ni*? Cr’
1 50,00 46,29 41,01 0,79 0,79 0,79
2 100,00 92,59 82,02 1,58 1,58 1,58
3 200,00 185,17 164,04 3,15 3,15 3,15
4 400,00 370,35 328,08 6,31 6,31 6,31
5 800,00 740,69 656,15 12,62 12,62 12,62

Fonte: Autor (2022).

Cabe ressaltar que, os sais metélicos utilizados na confeccdo das solugdes

metalicas sdo reagentes extremamente higroscopicos, fazendo com que a agua fosse

incorporada facilmente as particulas. Logo, as concentracdes iniciais dos metais utilizadas
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para confeccdo das isotermas foram aquelas obtidas apds a quantificagdo por
espectrofotometro de absor¢do atdmica (concentragdes reais), que foram distintas dos

valores trazidos no Quadro 5.

3.4.2 Ensaio de Difusio

Para analise dos fatores intervenientes no mecanismo de difusdo, inicialmente foi
realizado um planejamento experimental, sendo as variaveis preditorias escolhidas: teor
de solo bentonitico, umidade de compactacdo e concentracao da solugcdo contaminante.
A determinagdo do coeficiente de difusao efetivo foi realizada para misturas descritas no

item 3.2 dessa tese, nas seguintes proporg¢des: 5 e 25% de solo bentonitico.

Vale salientar que, as misturas de 5 e 25% foram definidas por meio de
planejamento experimental, com intuito de que a modelagem abrangesse valores abaixo
e acima do teor de solo bentonitico utilizado na base da célula (20%) e, com isso, poder

prever melhor as mobilidades dos metais pesados nas misturas com teores distintos.

Para isso, foi empregado o ensaio de difusdo do tipo reservatorio simples, em que
houve redu¢do da concentragdo inicial da solucdo contaminante. A metodologia para essa
etapa da pesquisa seguiu os estudos de Barone et al. (1989), Boscov (1999), Gurjao
(2005), Silveira (2014) e Costa (2021). As solugdes contaminantes foram confeccionadas

por meio da diluigao de sais metélicos, etapa que foi detalhada na secdo anterior.

Em observancia as exigéncias granulométricas de aterros (baixa permeabilidade),
este modelo de ensaio oferece bons parametros se tratando de pesquisas de transporte de
contaminantes conforme elucidado na secdo 2.7.2, isto pelo fato de solos arenosos nao

possuirem boa capacidade de retengdo de metais pesados.

Sendo assim, foram utilizadas as camaras de difusdo (Figura 20) construidas e
utilizadas na pesquisa de Costa (2021), no qual o autor realizou adaptacdes dos estudos

de Boscov (1997).
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Figura 20: Camara de difusdo utilizada na pesquisa.

Fonte: Costa (2021).

Os ensaios de difusdo pura foram realizados no Laboratorio de Geotecnia
Ambiental, no LGA/UFCG, Campus de Campina Grande- PB. O compartimento da parte
superior da cdmara, o qual alocou as solugdes contaminantes, possui uma saida no intuito
de obtencdo de amostras para monitoramento das concentragdes periodicamente.

Foram utilizadas diferentes umidades de compactagdo (Wstima = 10%) nas misturas
(5 € 25%) para estimar a influéncia dessa variavel no mecanismo de difusdo dos metais
pesados. Apds transcorridos 7 dias do transporte difusivo em solos na camara de difusao,
o sobrenadante era retirado e realizada a analise quantitativa dos metais do liquido. Esta
ultima etapa foi feita por meio de espectrofotometria de absorg¢do atomica, mostrado

anteriormente.

As etapas de moldagem e saturagdo dos corpos-de-prova seguiu a metodologia
utilizada por Costa (2021). A compactagdo foi realizada na energia de compactagdo de
Proctor Normal. J4 a etapa de saturagdo foi realizada a partir da aplicagdo de uma pressao
negativa no solo, viabilizada a partir do acondicionamento do solo compactado dentro de
um dessecador (Figura 21-A). Posteriormente, o corpo-de-prova, ainda dentro do
dessecador, era envolto por uma lamina de 4gua de mesma altura durante 30 min para

permitir uma saturagdo por capilaridade de baixo para cima (Figura 21-B).
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Figura 21: Processo de saturagao do corpo de prova.

Fonte: Costa (2021).

Cabe salientar, que ndo foi possivel a realizagdo da quantificagdo dos metais
pesados na agua intersticial dos corpos-de-prova, devido a formacdo de colonias de
fungos observadas apds a desmoldagem. Fungos que se proliferam em condigdes tdo
adversas (acidez e altas concentragdes de metais pesados) comumente s3o patogénicos e,
portanto, por questdes de seguranca biologica, as amostras foram isoladas e descartadas

de maneira segura para a satide publica.

3.4.3 Ajuste dos dados experimentais

Nessa pesquisa, foram realizados ajustes das isotermas de sor¢do obtidas pelo
ensaio de equilibrio em lote aos modelos fisico-quimicos de adsor¢do de Freundlich,
Langmuir, Redlich-Peterson e Sips que foram tratados na se¢do 2.5. As isotermas de

sor¢ao em solugdo multi-espécie foram ajustadas ao modelo Estendido de Langmuir.

A determinacdo dos parametros das isotermas por regressdo nao-linear foi
realizada utilizando os seguintes sofiwares: o Excel®, com a ferramenta Solver e
STATISTICA 12. Nesse programa, as curvas de ajuste propostas pelos autores como nao-
lineares em sua maioria, e utilizando-se o processo interativo de Gauss-Newton, foi
estabelecido um ntimero de interagdes maximas de 100 e critério de convergéncia de 10
6. Para determina¢io do modelo com ajuste mais satisfatério, foram verificados os
parametros de R?, SQR e REQM. Na Figura 22 encontra-se um resumo dos ensaios

geoambientais e as analises estatisticas.
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Figura 22: Fluxograma dos ensaios geoambientais e das analises estatisticas.
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Fonte: Autor (2022).

3.5 PLANEJAMENTO EXPERIMENTAL

Previamente a realizagdo dos ensaios de difusdo, foi utilizado um planejamento
experimental com intuito de avaliar a influéncia de algumas varidveis no mecanismo de
difusdo dos metais pesados. As variaveis independentes/preditorias escolhidas foram: teor

de solo bentonitico, concentracao da solucao contaminante e umidade de compactacao.

As variaveis concentragao da solugdo contaminante ¢ umidade foram escolhidas
por serem fatores que mudam significativamente ao longo da vida util das células dos
aterros sanitarios. Essas varidveis sdo modificadas por mudangas nas condic¢des
ambientais, tais como, umidade dos residuos e pluviometria, bem como, devido ao

proprio processo degradativo da fragcdo organica dos residuos.

O coeficiente efetivo de difusdo foi a variavel resposta e o delineamento
experimental foi feito a partir de uma matriz de planejamento, em que os niveis propostos

foram variados de acordo com os fatores de influéncia, obtendo uma resposta para cada
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combinacdo. Na Figura 23 se encontram dispostas as etapas metodologicas que foram

seguidas no planejamento experimental.

Figura 23: Etapas metodolodgicas do planejamento experimental para os ensaios de
difusao.

Planejamento Experimental

Teor de Solo Eentonitico

1. Variaveis i e
Concentragiio Inicial

Umidade de Compactagio

Coeficiente de difusdo efetivo
3. Matriz de 4. Execugio dos
eXperimentos ensaios

Fonte: Autor (2022).

Analises estatisticas
dos resultados

Foi utilizado o delineamento experimental composto, sendo o nimero de ensaios

para esse tipo de delineamento definido pela Equagao 34:

ny = 2k
(Equacao 34)

Em que: n; = nimero de ensaios;
k = numero de fatores/ variaveis;

A variavel independente, umidade de compactagdo, foi escolhida no intuito de
verificar a influéncia da mudanca da estrutura do solo no processo de retengdo de metais.
Com isso, foi determinado como ponto central uma umidade 6tima e uma faixa de

variagao de +/- 10%.

A variavel concentracdo de ions metélicos no liquido contaminante, partiu do
valor minimo utilizado no ensaio de equilibrio em lote (50 mg.L™!) e, tendo como ponto
maéximo, a concentragio de 800 mg.L™!. Vale ressaltar que a solu¢io contaminante foi

multi-espécie em sistema ternario, e foi considerada a propor¢dao molar entre os cations
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metalicos, de modo que a menor concentragio molar foi de 0,79 mol.L! de Cu™ + 0,79
mol.L! de Cr** + 0,79 mol.L"! de Ni*?. J4 o valor maximo para a concentra¢io molar foi de

12,62 mol.L™! de Cu*? + 12,62 mol.L'de Cr** + 12,62 mol.L"'de Ni*2

A variavel teor de Solo Bentonitico teve como valores minimo 5% e maximo 25%,
sabendo que 20% ¢ o utilizado na execu¢do das camadas de base das células de residuos
do ASCG. A partir da defini¢do das variaveis foi possivel obter a matriz de experimentos,

que constam na Tabela 4:

Tabela 4: Matriz de planejamento dos ensaios de difusdo.

Experimentos Umidade de Teor de Solo Concentracio Coeficiente
Compactacio Bentonitico na dos cations de difusido na
da mistura mistura (%) metalicos mistura
(mg.L1) (m?*/s)
1 Wstima-10% 5 0,79 mol.L"! R1
(Cr+3 + Cu+2 +
Ni+2)

2 W(’)tima"‘ 1 0% 5 0,79 mOl.L_l R2
(Cr + Cu™ +
Ni+2)

3 Wotima-10% 25 0,79 mol.L"! R3
(Cr+3 + Cu+2 +
Ni+2)

4 Wotimat10% 25 0,79 mol.L"! R4
(Cr+3 + Cu+2 +
Ni+2)

5 Wétima-10% 5 12,62 mol.L"! R5
(Cr+3 + Cu+2 +
Ni+2)

6 Woetimat10% 5 12,62 mol.L"! R6
(Cr+3 + Cu+2 +
Ni+2)

7 Wotima-10% 25 12,62 mol.L" de R7
(Cr+3 + Cu+2 +
Ni+2)

8 Wetimat 10% 25 12,62 mol.L"! RS
(Cr + Cu™ +
Ni+2)

Fonte: Autor (2022).
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Por fim, variavel resposta do planejamento experimental foi o coeficiente de
difusdo efetivo (D"p) para Cu*?, Cr™> e Ni*?, que foram determinados a partir do ajuste
dos dados experimentais a solu¢do semi-analitica da CCE, desenvolvida por Paz (2015)
e implementada por meio da ferramenta computacional Wolfram Mathematica Versdo

10.2.
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CAPITULO 4

4 RESULTADOS E DISCUSSOES
4.1 ENSAIOS GEOTECNICOS

4.1.1 Caracterizacio Geotécnica

Os resultados da caracterizagdo geotécnica dos solos e misturas analisados

encontram-se dispostos na Figura 24 ¢ Tabela 5.

O SNL ¢ composto por 62% de areia, sendo 38% de areia grossa, 21% de areia
média e 3% de areia fina. O SB apresenta, aproximadamente, 13% de areia, 28% de silte
e 51% de argila, conforme se observa na Figura 24. Essa classificacdo foi realizada
seguindo as preconizagdes da NBR 7181/2016. O SNL nao apresentou plasticidade, ¢é
classificado como Nao Pléstico (NP), de acordo com a Tabela 5. Conforme o Sistema
Unificado de Classifica¢do de solos (ASTM, 2017), SNL se classifica como uma areia-

siltosa (SM) e o SB se classifica como argila de alta compressibilidade (CL).

Figura 24: Curvas granulométricas dos solos (SNL e SB) e misturas.
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Fonte: Autor (2022).
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Tabela 5: Resumo da caracterizagao geotécnica dos solos SNL e SB e misturas 5SB,

15SB, 20SB ¢ 25SB.

Resultado
Propriedades
SNL 5SB 15SB 20SB 25SB SB
Pedregulho 20,5 10,6 8,6 8,6 0,41 2,0
Areia grossa 3,5 10,2 8,7 8,6 3,6 4,3
Areia média 8,2 21,2 19,6 19,6 22,6 4,5
Areia fina 523 41,1 41,0 40,8 48,8 6,1
Silte 8,3 16,9 13,0 12,8 11,6 32,2
Argila 7,20 10,3 9,4 9,5 13,1 50,9
Umidade
0,5 0,9 1,7 1,8 2,7 10,9
higroscopica (%)
Peso especifico
. 27,8 26,5 26,3 26,0 24,0 22,6
dos grios (kN/m”
Limite de liquidez
NP NP 24,3 26,3 31,2 178.0
(%)
Limite de
NP NP 19,3 19,7 20,2 60,0
plasticidade (%)
Indice de
NP NP 5,0 9,0 11,0 118,0
plasticidade (%)
Indice de
i - 0,5 0,9 0,8 2,3
Atividade
Classificagao
SM SM SM SC SC CH
SUCS
Umidade 6tima
10,1 10,5 11,5 14,8 14,9 -
(%)
Peso especifico
aparente seco 19,9 18,9 18,5 17,6 17,5 -

maximo (kN.m™)

Fonte: Autor (2022).
NP: Néo-Plastico; SM: Areia-siltosa; SC: Areia-argilosa; CH: Argila de Alta Compressibilidade.
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A massa especifica dos graos determinada para o SB foi de 22,6 kN/m?, valor
considerado bastante baixo para solos. Esse fato pode ser explicado pela absor¢do de
agua, durante a execu¢do do ensaio pelo método do picnometro. Como a 4gua tem uma
densidade inferior ao solo, ao absorver agua, fato que ¢ comum nas argilas bentonitas, as
particulas de solo passam a pesar menos. Ademais, a ocorréncia da absorc¢ao de agua pelo
SB e expansdo (variagdo volumétrica das particulas) dificultaram a execugdo do ensaio
de granulometria por sedimentacdo e inviabilizou a determinagdo da curva de

compactagao.

A plasticidade dos solos varia de um mineral para outro ¢ expressa sua capacidade
de ser moldado quando em presenga de agua. E dependente do tamanho dos grios, do
tipo e estrutura dos argilominerais e da presenca de matéria organica (HMEID et al.,
2019). Solos que apresentam maiores valores de LL e IP tem menores permeabilidade a
agua. No entanto, Daniel (1993) e Benson e Trast (1995) sugerem que materiais com [P
> 7% seriam adequados para uma camada de base em aterros sanitarios. Os solos SNL e
SB apresentaram IP iguais a 0 e 118%, respectivamente. Logo, pode-se inferir que apenas

o SB atendeu a esse critério.

A presenca significativa de areia corrobora com a umidades higroscopica e a
Otima encontradas para o SNL (0,48% e 10,10%, respectivamente), que foram
relativamente baixas. Salienta-se que,, segundo Osinubi e Amadi (2009), o resultado das
umidades higroscopica e 6tima ndo tem efeito em seu desempenho como camada de base,
apenas ajuda a determinar a quantidade de 4gua a ser adicionada ou removida durante o

processo de compactacao.

Desse modo, incremento do teor de SB nas misturas ocasionou mudancgas
substanciais na composicao granulométrica, tais como: aumento nas porcentagens de
argila, reducdo nas porcentagens de pedregulho de areia (Figura 27). Em paralelo a essa
mudanga, t€ém-se o aumento nas umidades higroscdpica e 6tima, em virtude da presenca
mais efetiva de argila na granulometria e, consequentemente, maior capacidade de
retencao de agua. Esse comportamento foi observado nos estudos de Silva (2017), Costa

(2019), Costa (2021).

Segundo Rocca et al. (1993) e Qasim e Chiang (1994), os solos recomendados
para camada de base em aterros sanitarios devem apresentar uma porcentagem de finos

superior a 30%.
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Ja Daniel (1993) propde que a porcentagem de finos seja superior a 20%. Rocca
et al. (1993) também trazem sugestdes para a classificacdo dos solos adequados para uso
em camadas de base em aterros sanitarios, que devem estar dentro das seguintes
categorias: CL (argila de baixa compressibilidade), CH (argila de alta compressibilidade),
SC (areia argilosa). Sendo assim, de acordo com essas recomendagdes acerca da
composi¢ao granulométrica e da classificacdo segundo o SUCS, nenhuma das misturas

estd apta para o uso em camada de base em aterros sanitarios.

Salienta-se que,, essas sugestdes avaliam apenas caracteristicas fisicas do solo, as
quais sao insuficientes para definir a aptidao de um determinado material na retengado e
imobilizacao de metais pesados em células em aterros sanitarios, visto que a necessidade
de se considerar os diversos mecanismos fisico-quimicos ocorridos entre os coloides

ativos do solo com o contaminante.

4.1.2 Correlagdes obtidas entre caracteristicas geotécnicas e teor de SB

4.1.2.1 Limite de Liquidez (LL)

O LL apresentou um aumento significativo com a adi¢do de SB, conforme se
observa na Tabela 7. Segundo Odell et al. (1960), a adicdo no 1% no teor de bentonita,
aumentou o LL das misturas em 2%. Pandian et al. (1995) mostraram que a adicdo de

bentonita aumentou o LL das misturas de forma linear até o teor de 20%.

Segundo Kumar e Yong (2010), teor de bentonita varia linearmente com LL e essa
relacdo pode ser descrita matematicamente. Dessa forma, na Figura 25 estd ilustrada a
variacdo do LL com o teor de solo bentonitico para os resultados obtidos nesse trabalho
e predicao dos valores de LL considerando a equagdao de Kumar ¢ Yong (2010). No
Quadro 6 estd descrita a Equagdo Proposta, e os parametros estatisticos obtidos para
avaliar a qualidade dos ajustes dos dados experimentais a equacdo de Kumar e Yong

(2010) e a Equagao Proposta nessa pesquisa.
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Figura 25: Variacao do teor de SB com o LL dos solos analisados.
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Fonte: Autor (2022).

Quadro 6: Parametros estatisticos obtidos nos ajustes dos dados experimentais.

Parametro Kumar e Yong (2010) | Equacio Proposta
Estatistico LL=2,20B LL=1,75B
R? 0,934 0,934
SQR 1076,42 66,937
REQM 215,28 13,38

Fonte: Autor (2022).
B: Teor de solo bentonitico.

Em virtude da relacdo intrinseca do comportamento dos solos na presenga de 4gua
com composicao mineraldgica e quimica, principalmente devido a presenca de 6xidos,
matéria organica e argilominerais, foi proposta uma equacao que relaciona a variagdo do

LL com o teor de solo bentonitico.

Nota-se que a equagdo proposta manteve o bom ajuste observado para a equacdo
de Kumar e Yong (2010), pois ambos apresentaram R? = 0,993, conforme se observa no
Quadro 6. No entanto, houve uma redugao drastica no erro da Equacao de Kumar e Yong
(2010) para a equagao proposta, conforme se observa no valor da REQM, que passou de

215,3 para 13,4.

Portanto, a equacao proposta descreve satisfatoriamente a relagdo do LL com o

teor de SB dos solos estudados e pode ser utilizada para predizer valores de LL para
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misturas de areia-bentonita, que apresentem mineralogia e composi¢do quimica

semelhantes.

4.1.2.2 Limite de Plasticidade (LP) e Indice de Plasticidade (IP)

O LP e o IP s3o parametros de grande relevancia para avaliagdo do desempenho
de um solo utilizado em camada de base em aterro sanitario, pois representa a capacidade
desse solo ser deformado quando houver solicitacdo na presenga de dgua. No entanto,
excesso de plasticidade pode culminar no surgimento de trincas quando ocorrer ciclos de
umedecimento-secagem. Essas fissuras irdo aumentar a condutividade hidraulica e, em
casos mais sérios, ao se formar caminhos preferenciais devido a passagem de liquidos,
pode avancar para um processo erosivo. Sendo assim, na literatura sdo sugeridos valores
para IP de solos a serem utilizados em camada de base em aterros sanitarios, conforme

mostrado na Tabela 6:

Tabela 6: Valores limites para o IP de solos utilizados como camada de base em aterros

sanitarios.
Referéncia Especificacao 5SB 15SB 20SB 25SB
Rocca et al. IP>15% N.A. N.A. N.A. N.A.
(1993)
Daniel (1993) IP>7% N.A. N.A. Atende Atende
Qasim e 7%<1P <15% N.A. N.A. Atende Atende
Chiang (1994)

Fonte: Autor (2022).
N.A.: Nao atendem a referéncia.

A recomendagdo de Qasim e Chiang (1994) ¢ a Unica que estipula um valor
maximo para o IP, considerando, portanto, a influéncia negativa do excesso de
plasticidade na vida 1til da camada de base. Logo, considerando o IP, as misturas 20SB

e 25SB apresentam desempenho adequado na impermeabilizagdo de Células de RSU de
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acordo com as recomendacgdes prescritas conforme Daniel (1993) e Qasim e Chiang

(1994).

Segundo Kumar e Yong (2010), teor de bentonita varia linearmente com
acréscimo do LP e do IP e essa relagdo pode ser descrita matematicamente. Sendo assim,
na Figura 26 e Figura 27 estd ilustrada a variacdo do teor de solo bentonitico com

acréscimo do LP e do IP, respectivamente.

Figura 26: Variacao do teor de SB com o LP dos solos utilizados na camada de base
utilizada em aterro sanitario.
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Figura 27: Variacdo do teor de SB com o LP dos solos utilizados na camada de base
utilizada em aterro sanitario.

¢ Dados Experimentais ==#==Kumar ¢ Yong (2010)

—@— Equagdo Proposta
12
X A
B/lO

<

% 8
§ 6
= *
A~ 4
S
o 2
2
T o .
— 0 5 10 15 20 25

Teor de Solo Bentonitico (%)

Fonte: Autor (2022).



90

Os parametros estatisticos obtidos para avaliar a qualidade dos ajustes dos dados
experimentais a equacdo de Kumar e Yong (2010) e a equacdo proposta nessa pesquisa

estdo apresentados no Quadro 7.

Quadro 7: Parametros estatisticos obtidos nos ajustes dos dados experimentais.

Teor de SB e LP Teor de SB e acréscimo no
Parametro 1P
Estatistico Kumar e Yong Equacao Kumar e Equacao
(2010) LP= Proposta LP Yong (2010) Proposta
0,82B =1,75B AIP =0,35B | ALP =1,00B
R2 0,873 0,873 0,967 0,967
SQR 76,79 60,75 12,19 6,71
REQM 15,37 12,15 2,44 1,34

Fonte: Autor (2022).

Nota-se que a equagdo proposta manteve o bom ajuste observado para a equacao
de Kumar e Yong (2010), pois ambos apresentaram R? superiores a 0,70. Desta forma, as
equacdes propostas minimizam o erro, reduzindo os valores da SQR e da REQM,
conforme se observa no Quadro 8. Portanto, as equagdes propostas sdo mais adequadas
para descrever matematicamente a variacdo do teor de SB nas misturas estudadas com as

variaveis LP e IP.

4.1.2.3 Curvas de compactacio

A partir das curvas de compactagdo sob energia Proctor Normal das misturas
estudadas (Figura 28), observa-se que peso especifico aparente seco maximo variou de
18,7 kN/m? a 17,0 kN/m?, enquanto a umidade 6tima apresentou valores entre 10,0% a
15,0%. Nota-se que o peso especifico seco maximo das misturas reduziu com o acréscimo
do teor de SB, enquanto a umidade 6tima aumentou, conforme mostrado na Figura 21.
Esse comportamento corrobora com os estudos de Costa (2019), Costa (2021) e Kumar e
Yong (2010). Para ilustrar melhor esse comportamento, na Figura 29 esta a variacao de
Ydmax € @ umidade 6tima com o teor de SB. Notar que as linhas pontilhadas sdo o ajuste

dos dados experimentais a um polindmio de 2° grau.
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Figura 28: Curvas de compactagao das misturas 5SB, 15SB, 20SB e 25SB.
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Fonte: Autor (2022).

Figura 29: Variag¢ao dos pesos especificos maximos e das umidades 6timas das misturas
em funcao do teor de SB.
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De acordo com Lambe (1958), esse comportamento se deve a formacao de gel em
torno das particulas do solo, que causa o aumento no tamanho efetivo das particulas de
solo, aumentando o volume de vazios, ¢ assim, diminuiu o peso especifico seco. Em
outras palavras, a bentonita reduz for¢cas de repulsdo entre as particulas de solo,
aumentando a floculagdo, de modo que, para aumentar o teor de umidade 6tima, ocorre a

redu¢do da densidade maxima.

Tiongson e Adajar (2020) estimaram correlagdes com dados dos ensaios de
compactagao realizados em solos de camada de base em aterros sanitarios nas Filipinas.
O peso especifico maximo dos solos (y4,max) foi relacionado matematicamente com a
umidade 6tima para solos com porcentagem de finos de até 50% e IP de 20 a 40. Desta
forma, a equacao desses autores nao se adequada as misturas estudadas, pois os valores
de IP sdo inferiores a 11,0%. Apesar disso, observa-se que na Figura 30 que o
comportamento ¢ bastante similar para valores de umidade 6tima > 11%, o que
corresponde a teores de SB superiores a 15%, indicando para existéncia de uma forte

influéncia da plasticidade na relagdo dessas duas variaveis.

Figura 30: Variagao dos pesos especificos maximos e umidades 6timas das misturas
5SB, 15SB, 20SB e 25SB.
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Fonte: Autor (2022).

Por conseguinte, foi proposta uma equacao que relaciona umidade 6tima € yd,max,

que pode ser empregada para solos semelhantes, que apresentem IP inferiores a 11,0 e
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porcentagem de finos de até 13%. Os parametros estatisticos utilizados para avaliar a

qualidade dos ajustes dos dados experimentais as equagdes estao resumidos no Quadro 8:

Quadro 8: Parametros estatisticos obtidos nos ajustes dos dados experimentais.

Parametro | Tiongson e Adajar (2020) | Equacao Proposta
Estatistico ya =-0,1993w + 20,104 | ya =-0,3891w + 23,401
R2 0,8761 0,8761
SQR 4,8674 0,4866
REQM 0,9867 0,3120

Fonte: Autor (2022).

Onde: w = umidade o6tima (%).

Nota-se que a equacgdo proposta manteve o bom ajuste observado para a equacdo
de Tiongson e Adajar (2020) pois ambos apresentaram R? superiores a 0,70. Desta forma,
as equagdes propostas minimizam o erro, reduzindo os valores da SQR e da REQM,
conforme se observa no Quadro 9. Portanto, as equagdes propostas sdo mais adequadas
para descrever matematicamente a variagdo do teor de SB nas misturas estudadas com as

variaveis LP e IP.

4.1.2.4 Permeabilidade a agua

Os resultados dos ensaios de permeabilidade a dgua com carga variavel das

misturas estudadas e o SNL estdo apresentados na Tabela 7.

Tabela 7: Coeficientes de permeabilidade a agua obtidos para os solos estudados.

Coeficiente de condutividade hidraulica (k)

Material SNL 15SB 20SB 25SB
k (m.s™1) 1,8x107 8,0x10°® 2.2x1078 9,9x10

Fonte: Autor (2022).
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Verifica-se que a permeabilidade do SNL foi de 1,8x107 m.s™! e, com adi¢do de
SB, houve uma reducio bastante significativa, chegando a 9,9x10° m.s"'para a mistura
25SB. Na Tabela 8 estdo resumidas as recomendagdes para condutividade hidraulica para

solos utilizados como camada de base em aterros sanitarios.

Tabela 7: Limites de permeabilidade a 4gua para solos usados em camadas de base em
aterros sanitarios.

Referéncia Especificacao SNL 15SB 20SB 25SB

Companhia Ambiental do k < 1x10? N.A. N.A. N.A. Atende

Estado de Sao Paulo

(CETESB)
NBR 13896 (ABNT, 1997) k< 1x10® N.A. Atende  Atende Atende
Environmental Protection k < 1x107? N.A. N.A. N.A. Atende

Agency (USEPA, 1991)

Qasim e Chiang (1994) k < 1x10? N.A. N.A. N.A. Atende

Fonte: Autor (2022).

N.A.: Nao atende.

As misturas 15SB, 20SB e 25SB atendem a especificacdo da NBR 13896/1997,

apresentando coeficientes de permeabilidade menores que 1x10% m.s".

A determinagdo da permeabilidade a 4gua em materiais utilizados na
impermeabilizagdo de camadas de base de aterros sanitarios € bastante estudada por
diversos pesquisadores na geotecnia ambiental. Em alguns trabalhos foram encontrados
valores de condutividade hidraulica semelhantes, a citar: Yeo, Shackelford e Evans
(2005), Mishra et al. (2011), Shaker e Dafalla (2017), Silva (2017), e Tiongson e Adajar
(2020)

Segundo os estudos Kumar e Yong (2010) e Caldas e Correia (2018), a
condutividade hidrdulica em misturas de solo arenosos com bentonita para uso em

camadas de base em aterros sanitario, se correlaciona com o teor de bentonita de forma
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inversamente proporcional. Esse mesmo comportamento foi observado com os dados

dessa pesquisa, conforme se observa na Figura 31.

Figura 31: Variacdo da condutividade hidraulica com o teor de SB.

—e— (Coeficiente de condutividade hidraulica (k)

------ Linear (Coeficiente de condutividade hidraulica (k))

g

= 1,501E-07

S

e

5 1,001E-07

S

3

o> 5,01E-08

o

<

e

B 1E-10 -
@ 0 5 10 15 20 25
3 Teor de SB (%)

Fonte: Autor (2022).

Nota-se que a relagdo entre as duas varidveis pode ser descrita matematicamente
por meio de uma equacao linear, e o seu ajuste aos dados experimentais foi avaliado por

meio de indicadores estatisticos (Quadro 9).

Quadro 9: Parametros estatisticos obtidos nos ajustes dos dados experimentais.

Parametro Kumar e Yong (2010) Equacio Proposta
Estatistico | Log k =log (2.10®) — 0,09B | Log k=10g(2.107) -7.10°B +
R2 0,934 0,980
_04 -15
SQR 6,94.10 2,30.10
-02 -08
REQM 1,32.10 2,40.10

Fonte: Autor (2022).

Vale salientar que a equagdo proposta por Caldas e Correia (2018) ndo foi
comparada aos dados experimentais dessa pesquisa, pois no estudo desses pesquisadores
foram utilizadas misturas de areia advindas de residuos de constru¢do e, portanto, trata-

se de um material muito distinto do SNL.
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4.1.2.4 indice de Expansio

A capacidade de expansdo das bentonitas na presenca de agua, causa a baixa
condutividade hidrdulica e torna a bentonita eficaz no uso como impermebilizante
(Alther, 2004; Cowland e Leung, 1991; Kenney et al., 1992; Mishra et al., 2011). No
entanto, o comportamento expansivo em excesso desses solos pode causar sérios danos
as estruturas que estejam acima dele, o que pode ocorrer em fundagdes, estruturas de

contenc¢ao, estradas e, mais especificamente, nas células de residuos em aterros sanitérios.

Muitas pesquisas foram realizadas em solos expansivos, pois esse comportamento
pode causar sérios danos para edificios e estruturas leves, em virtude da mudanga de

volume na ocorréncia de alteracdes na umidade, causando movimento dessas estruturas

(Dafalla, 2017).

Os resultados da Expansao (E) livre sob uma carga de assentamento de 7,2 kPa

das misturas estudadas (5SB, 15SB, 20SB, 25SB) e do SB estao descritos na Tabela 8:

Tabela 8: Resultados obtidos para o indice de expansao das misturas e para o SB.

ndice de expansio (E)
Material 5SB 15SB 20SB 25SB SB
E (%) 0,00 1,09 1,24 1,33 18,29
Fonte: Autor (2022).

Nota-se que o acréscimo de 5% de SB ndo acarretou em uma expansiao
significativa. O incremento do teor de SB aumentou a variacao volumétrica, no entanto,
mesmo na mistura 25SB, o indice de expansdo se manteve bastante reduzido (abaixo de

2%).

Segundo Mishra (2011), as propriedades que mais interferem no indice de
expansdo de misturas de solo-bentonita sdo: a mineralogia, o limite de liquidez e a
condutividade hidraulica. Seguindo essa premissa, se observa que a variagao dos indices
de expansdo para as misturas estudadas corrobora com os resultados obtidos para o limite

de liquidez e coeficiente de condutividade hidraulica.
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Nota-se também que, embora o teor de SB tenha causado acréscimo no LL e
reducdo no k, as misturas apresentaram uma plasticidade baixa. Para ilustrar melhor essa
analise, na Figura 32 estd detalhada a relagdo do E (Expansdo) com o LL para os teores

de SB estudados.

Vale ressaltar que, apesar do SB apresentar alta plasticidade, esse solo teve um
baixo potencial expansivo quando se compara as bentonitas dos estudos de Gueddouda
(2008), Vanapalli, Sedano e Oh (2012) e Thakur e Yadav (2018). Isso se deve ao fato de
que, o SB ndo se trata de uma bentonita pura e, consequentemente, apresenta
significativos teores de areia e silte, conforme pdde ser observado na composicao

granulométrica.

Figura 32: Variagao do indice de expansdao com o LL para as misturas estudadas.
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Fonte: Autor (2022).

Destaca-se que o acréscimo de SB ao SNL acarretou numa redu¢do consideravel
da condutividade hidraulica, sem mudangas significativas de volume do solo na presenca
de 4gua, o que pode ser uma vantagem no uso desses materiais em camada de base em

aterros sanitarios.

Ademais, a expansdo de misturas de solos com bentonita pode favorecer a
adsor¢do de metais toxicos, pois de acordo com Sposito (1989) e Dixon e Weed (1989),
nos argilominerais expansivos, ha sor¢ao de metais complexados com agua nos espagos
interbasais ou interlamelar de argilominerais, processo que ¢ denominado de complexo

de esfera interna (inner-sphere complex). Esta formagdo envolve for¢as mais intensas
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entre o material e o metal sorvido, tal como hipotetizado ocorrer neste trabalho entre
argila bentonita e os metais Cobre, Niquel e Cromo. Destaca-se que a formagdo de

complexos de esferas internas depende da forca ionica e pH (YANG et al., 2010).

4.2 COMPOSICAO QUIMICA E MINERALOGICA

O SNL apresentou em sua composi¢ao mineraldgica o quartzo (Figura 33),
enquanto o SB teve na sua mineralogia a presen¢a de quartzo, caulinita, nacrita,

montmorilonita e goetita (Figura 34).

Figura 33: Resultados obtidos no ensaio de DRX para o SNL.
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Figura 34: Resultados obtidos no ensaio de DRX para o SB.

Irel

1200
1800 Goetita
17004
18004
1500
1400 +
1300+
12007 Quartzo
100
10004

900
Nacrita

700 Caulinita

Montmorilonita

T T T T T T T T T T
10.00 15.00 20.00 25.00 30.00 35.00 4000 45.00 50.00 55.00 8000
Cu-Ka (1541874 &) 2theta

Fonte: Autor (2022).



99

O indice de atividade (Tabelas 5 e 6) encontrado para o SNL e SB foide 0 e 2,32,
respectivamente. De acordo com Skempton (1953), solos que apresentam indice de
atividade variando de 1,0 a 7,0 tem em sua fracdo de argila a presenca de esmectitas. Esse
fato corrobora com os resultados obtidos no ensaio de DRX para o SB, no qual foi

detectada a montmorilonita.

A presenca de argilominerais 2:1 (esmectitas/ montmorilonita) ¢ um fator
favoravel para adsor¢do de cations metalicos, pois esses minerais tem uma alta CTC e
alta superficie especifica. Esse fato torna a adi¢do de bentonita aos solos arenosos como
sendo uma etapa primordial durante a execu¢do de camada de base em aterros sanitarios,
pois além de reduzir a condutividade hidraulica, h4 uma maior imobiliza¢do de metais

pesados presentes no lixiviado.

Deve-se destacar que, o indice de atividade ndo se aplica a solos nao-plasticos,
portanto, ndo foi possivel ser determinado para o SNL em virtude da presenga majoritaria

de areia em sua composi¢do granulométrica.

O quartzo ¢ frequentemente encontrado nos solos arenosos, e de acordo com
classificagdo de Strunz (2001), ¢ classificado como um tectossilicato em que todos os
tetraedros estdo ocupados por Si*, logo, ¢ formado por dioxido de silica, fato que é

observado na composi¢ao quimica do SNL (Figura 35).

Figura 35: Resultados obtidos no ensaio de EDX para o SNL.
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Fonte: Autor (2022).

Segundo a classificacdo de Strunz (2001), assim como a montmorilonita, a

caulinita também ¢ da classe dos filossilicatos, que ¢ uma subclasse dos silicatos. A
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nacrita ¢ um polimorfo da caulinita, sendo sempre encontrada associada com a propria
caulinita ou com o quartzo. Desta forma, minerais que estao na subclasse dos filossilicatos
apresentam em sua composi¢cdo quimica tetraedros de silica e octaedros de aluminio, o

que pode ser observado na composi¢do quimica do SB (Figura 36).

Figura 36: Resultados obtidos no ensaio de EDX para o SB.
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Fonte: Autor (2022).

As argilas minerais, as substancias himicas e os o0xidos de ferro e aluminio
possuem determinada superficie de troca e sdo os principais coloides responsaveis pela
capacidade de troca de cations (CTC) dos solos sob condi¢des tropicais. Em razao do
maior nimero de cargas negativas do que positivas desses coloides, a adsor¢do ¢
principalmente de cations. No entanto, hd alguns sitios nestes coloides com cargas
positivas que podem atrair anions (principalmente nos 6xidos de ferro e aluminio

(ROQUIM, 2010).

A presenga do 6xido de ferro (10%) pode se dar também pela presenca do mineral
goetita. Esse mineral é formado majoritariamente por hidréxido de ferro, sendo, portanto,

um produto da alteragio de minerais que contém ferro (INDA JUNIOR, 2002).

O teor de 6xido de aluminio (20,0%) encontrado para o SB foi préximo aos teores
encontrados na composi¢do quimica das argilas bentoniticas de Boa Vista-PB, segundo
os estudos de Ferreira et al. (2013), Gama et al., (2015), Callegaro (2017), Cortes et al.
(2018).

Observa-se a auséncia de 6xido de sodio, o que era esperado pois, de acordo com

Callegaro (2017), as bentonitas brasileiras ndo sdo naturalmente soédicas. Segundo Clem
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e Doehler (1961), as bentonitas que nao apresentam o sddio como cation interlamelar
(bentonitas calcicas) predominante, apresentam pouca capacidade em se expandir, o que

corrobora com os baixos indices de expansdo encontrados para as misturas e para o SB.

Finalmente, a presenca desses o0xidos interfere significativamente na adsor¢do e
podem aumentar a CTC e, consequentemente, contribuir para aumentar a imobilizagao de

metais potencialmente toxicos na camada de base.

4.3 ATRIBUTOS QUIMICOS

A capacidade dos solos em adsorver contaminantes depende da fonte de extra¢ao
desses solos porque a mineralogia e as condigcdes geoldgicas locais influenciam
diretamente a area de superficie especifica, capacidade de troca cationica, distribuigao de
tamanho de particula e no potencial de carga zero (Wang et al., 2009; Glatstein e
Francisca, 2015; Lima, 2018).

Segundo Silva (2018), a CTC do solo pode ser considerada uma importante
ferramenta na avaliacdo da retengdo de metais toxicos em solos, pois cations podem estar
envolvidos em reagdes de troca i6nica com os elementos toxicos em estudo. A CTC
efetiva medida para o SNL e para o SB (Tabela 9) foi de 17,3 cmole.kg! e 36,3 cmolc kg’

!, respectivamente.

Tabela 9: Resultados de pH e CTC para o SNL e SB.

Parametro pH a H20 CTC efetiva
Unidades cmolc.kg!
SNL 7,9 17,3
SB 10,1 36,3

Fonte: Autor (2022).

O pH da maioria dos solos tropicais € baixo, apresentando-se como solos acidos
(LANGE, 2012). Esse fato ndo foi observado para os solos estudados, pois o SNL e o SB
apresentaram pH de 7,9 e 10,1, respectivamente. Segundo Ramachandran e Souza (2016),
os solos 4cidos geralmente apresentam maiores teores de 0xidos de ferro e aluminio na
forma trocavel, o que pode retardar a adsor¢ao de metais, pois esses 0xidos disputam os

sitios ativos dos argilominerais com cations metalicos.
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Resultados semelhantes para CTC e pH em solos utilizados na adsor¢ao de metais
toxicos foram encontrados por Baghenejad, Javaheri e Moosavi (2016), Ramachandran e

Souza (2016), Huang et al., (2017), Gupt et al., (2020).

As cargas do solo podem ser do tipo permanente, quando originadas de
substitui¢do isomorfica na formagdo dos minerais, principalmente da fracao argila, ou
dependentes do pH do meio (TAN, 1993; SPARKS, 2003), sendo essas ultimas comuns
em solos tropicais altamente intemperizados ricos em 6xidos de ferro e de aluminio

(FONTES, CARMARGO e SPOSITO, 2001).

Logo, pode-se definir que o Ponto de Carga Zero (PCZ) ¢ um ponto de referéncia
para avaliar o sinal da carga liquida da superficie ao pH atual do solo. Segundo
Albuquerque ef al. (2005), a superficie esta carregada positivamente quando pH >PCZ e

negativamente quando pH< PCZ.

Nos solos estudados, tém-se que ambos os PCZ sdo inferiores ao pH do solo
(Tabela 9), indicando ha predominio de carga liquida negativa nos coldides do solo,

favorecendo a adsor¢do de cations metalicos.

De acordo com (Uehara e Gillman, 1980), a partir do PCZ ¢ possivel determinar
o potencial da dupla camada elétrica (Vo). Desta forma, ao observar a Tabela 11, t€ém-se
que o potencial da dupla camada elétrica encontrado para o SNL foi de — 0,0767 mV e
para o SB foi de -0,236 mV. Esses resultados indicam que o SB apresenta uma superficie
mais eletronegativa em comparacao ao SNL, o que se da pela presenga de caulinita e

montmorilonita.

Tabela 10: Resultados obtidos para PCZ e matéria organica dos solos estudados.

Parametro/ PCZ Yo Matéria
Solo Orginica
Unidades Adimensional mV (%)
SNL 6,6 -0,0767 0,4
SB 6,1 -0,236 0,7

Fonte: Autor (2022).

A matéria organica presente nos coloides do solo acarreta no aumento da CTC,
portanto, tornam o sinal da carga liquida da superficie dos coloides mais negativa. Os

solos estudados apresentaram baixas concentracdes de matéria organica (SNL = 0,4% e
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SB = 0,1%), portanto, pode-se concluir que a reten¢do dos metais toxicos nos solos se da

majoritariamente pelos argilominerais e 6xidos de ferro e aluminio.

4.3 CONCENTRACAO DE COBRE, NiQUEL E CROMO

As concentragdes de cobre, niquel e cromo no SNL foram de 1,3 mgkg™!, 0,8
mg.kg! e inferior a 0,0014 mgkg!, respectivamente (Tabela 11). Para o SB as
concentragdes verificadas de cobre, niquel e cromo no SNL foram de 0,26 mg.kg™, 0,1

mg.kg! e inferior a 0,0014 mg.kg™!, respectivamente.

Tabela 11: Dados das concentragdes de metais pesados nos solos estudados.

Solo/ Elemento Ni*2 Cu*? Cr*
Unidade mg kg
SNL 1,3 0,8 <0,0014
SB 0,26 0,1 <0,0014
Valor Maximo Permitido para 30,0 60,0 75,0

situacdo de prevencao.

Fonte: Autor (2022).

De acordo com a Resolugdo CONAMA 420/2008, as concentragdes dos metais
analisados estdo abaixo dos VMP, o que pode indicar que a fonte desses metais nos solos

se da por processos naturais e que, portanto, ndo ha existéncia de contaminagao.

Desta forma, em virtude da auséncia de metais pesados por fontes antropogénicas,
a seguir serdo analisadas as relagdes existentes entre as concentragdes de cobre, niquel e

cromo verificadas nos solos considerando fontes naturais.

4.3.1 Cobre

O teor de cobre natural nos solos ¢ muito variavel, pois depende da formacao
geologica da rocha matriz e da intensidade dos processos de formacao (fisico-quimico e
bioldgico) sobre a rocha (KING, 1996). Geralmente, nas rochas sedimentares sdo

verificadas concentracdes de 5,5 a 35 mg/kg (Malavolta, 1994).
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Nota-se que o cobre apresentou concentracdes bastante reduzidas nos solos SNL
e SB, o que pode estar relacionado com a baixa concentragdo de matéria organica
encontrada, pois a matéria organica possui capacidade de formar quelatos organicos que
complexam o cobre em formas organicas insoluveis (Bertoncini e Mattiazzo, 1999; Simao
e Siqueira, 2001).

Ademais, outro fator que também explica as baixas concentragdes de cobre nos
solos ¢ o pH. Segundo (Kabata-Pendias e Pendias, 2001), quando o pH do solo aumenta,
ocorre uma reducao da disponibilidade do cobre, pois o cobre pode formar hidréxidos e

estes precipitam quando o pH for maior que 7,0.

4.3.2 Niquel

As concentragdes de niquel nos solos residuais sdo altamente dependentes das
concentragdes na rocha -mae, mas em solos sedimentares, a presenca desse metal passa a
ser um reflexo dos processos de formagao do solo e polui¢do (Kabata- Pendias ¢ Pendias,
1992; Iyaka, 2011).

Os menores teores de niquel sdo encontrados em sedimentares, rochas que sio
compostas por argilas, calcarios, arenitos e Xistos, enquanto as maiores concentragdes
existem em rochas igneas (Kabata- Pendias e Mukherjee, 2007).

O pH do solo ¢ o principal fator que controla a solubilidade do niquel, a
mobilidade e sor¢ao (Anderson e Christensen, 1988; Ge et al., 2000; Suavé et al., 2000).
Com o aumento do pH, a solubilidade e a mobilidade do niquel reduzem, o que explica
as baixas concentracdes de niquel determinadas nos solos estudados, considerando que o

niquel podera estar em forma ndo-livre.

4.3.3 Cromo

A maioria dos solos contém niveis de Cr' na faixa de 15 a 100 pg/g, aumentando
com a quantidade de argila. Naturalmente, Cr** ocorre de maneira especifica nos minerais
cromita (FeCr3,04), serpentina ou nas rochas ultramaficas (Avudainayagam et al., 2003;
Babula et al., 2008). Sendo assim, em virtude da auséncia desses minerais na composi¢ao
mineraldgica, as concentragdes baixas de Cr™ eram esperadas.

Vale salientar que, uma vez em contato com o solo, o cromo pode persistir nos
minerais originais, pode também co-precipitar com manganés (Mn), aluminio (Al) e / ou

oxidos e hidroxidos de ferro (Fe) (Hsu et al., 2015).
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4.4 ENSAIOS DE EQUILIiBRIO EM LOTE

4.4.1 Sistema mono-componente

4.4.1.1 Isotermas de Sorcao

A partir da analise das isotermas de sor¢ao do Cobre, Niquel e Cromo ilustradas
da Figura 37 a Figura 54, tém-se que, de acordo com a classificagdo McCabe ef al. (1993),

as isotermas de sor¢ao apresentam formato convexo majoritariamente (Quadro 11).

Figura 37: Isotermas de sor¢ao do Cobre em SNL.
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Fonte: Autor (2022).

Figura 38: Isotermas de sor¢do do Cobre em 5SB.

¢ Dados Experimentais —&— Modelo Lagmuir

—&— Modelo Freundlich —aA— Modelo SIPS
—8— Modelo Redlich-Peterson
1,9
—‘DD 194 * -
eh
g H
= 0,9 *
[ ]
04 ¢
0 100 200 300 400 500 600 700
Ce (mg.L)

Fonte: Autor (2022).



Figura 39: Isotermas de sor¢ao do Cobre em 15SB.
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Figura 40: Isotermas de sor¢do do Cobre em 20SB.
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Figura 41: Isotermas de sor¢cdo do Cobre em 25SB.
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Figura 42: Isotermas de sor¢do do Cobre em SB.
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Fonte: Autor (2022).
Figura 43: Isotermas de sor¢do do Niquel em SNL.
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Figura 44: Isotermas de sor¢do do Niquel em 5SB.
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Figura 45: Isotermas de sor¢ao do Niquel em 15SB.
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Figura 46: Isotermas de sor¢do do Niquel em 20SB.
¢ Dados Experimentais —&— Modelo Lagmuir

—&— Modelo Freundlich —A— Modelo SIPS
—&— Modelo Redlich-Peterson

3 /74
o2
£
o 1
0
0 100 200 300 400 500

Ce (mg.L")
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Figura 47: Isotermas de sor¢ao do Niquel em mistura 25SB.
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Figura 48: Isotermas de sor¢ao do Niquel em SB.
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Fonte: Autor (2022).
Figura 49: Isotermas de sor¢ao do Cromo em SNL.
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Figura 50: Isotermas de sor¢do do Cromo em mistura 5SB.
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Figura 51: Isotermas de sor¢ao do Cromo em mistura 15SB.
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Figura 52: Isotermas de sor¢ao do Cromo em mistura 20SB.
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Figura 53: Isotermas de sor¢do do Cromo em mistura 25SB.
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Figura 54: Isotermas de sor¢do do Cromo em SB.
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Segundo McCabe et al., (1993), formatos convexos de isotermas sugerem que o
processo de adsor¢ao foi favoravel, uma vez que ¢ possivel obter uma capacidade de
remocao elevada mesmo em condicoes de baixa concentracao do soluto.

Apesar de ser a uma classificagdo bastante difundida, McCabe et al., (1993) nao
relacionam o formato das isotermas de sorcdo com as condigdes dos sitios ou
caracteristicas do adsorvato. Sendo assim, optou-se por utilizar a classificacdo de
isotermas elaborada por Giles (1974) de modo a complementar a anélise.

De acordo com Giles (1974), as isotermas sdo classificadas de acordo com uma
classe (S, L, H e C) e um subgrupo (1, 2, 3 e 4). As classes definem condigdes dos sitios
de sor¢do e o sub-grupo fornece informagdo acerca do adsorvato durante o processo
adsortivo.

Para ilustrar melhor essa andlise, essas informagdes estdo sintetizadas para as

1sotermas de sor¢ao do Cobre, Niquel € Cromo nos Quadros 10,11 e 12, respectivamente.

Quadro 10: Classificacao das isotermas de sor¢ao (Cobre) de acordo com o formato.

McCabe et al. Giles Condicao dos Condicao
Solo - metal
(1993) (1974) sitios adsorvato
SNL - Cobre Extremamente | L2 Reducao da | Adsorvato  tem
Favoravel disponibilidade de | preferéncia pelo
sitios ativos. solvente.

Fonte: Autor (2022).
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Quadro 10: Classificagao das isotermas de sor¢ao (Cobre) de acordo com o formato

(continuagao)

5SB - Cobre

Extremamente
Favoravel

H2

Quantidade
adsorvida

inicial foi alta
e o equilibrio
foi alcangado.

15SB - Cobre

Extremamente
Favoravel

L4

de sitios
ativos.

Redugao da
disponibilidade

Formacgao de
camadas
multiplas.

20SB - Cobre

Extremamente
Favoravel

L2

de sitios
ativos.

Redugao da
disponibilidade

Adsorvato tem
preferéncia
pelo solvente.

25SB - Cobre

Favoravel

H2

adsorvida

Quantidade

inicial foi alta
¢ o equilibrio
foi alcangado.

SB - Cobre

Linear

Cl

Numero de

constante.

sitios ativos é

Sorcao pelo
adsorvato é
crescente.

Fonte: Autor (2022).

Quadro 11: Classificacao das isotermas de sor¢ao (Niquel) de acordo com o formato.

Solo - metal McCabe et al. Giles Condicio dos sitios Condigdo
(1993) (1974) ¢ adsorvato
SNL - Niquel Favoravel H2 Quantidade adsorvida
inicial foi alta e o
o . | Adsorvato tem
equilibrio foi ..
preferéncia pelo
alcancado. Ivent
solvente.
5SB - Niquel Extremamente L2
Favoravel
15SB - Niquel Extremamente L1 Sorcao pelo
Favoravel adsorvato ¢
Reducao da | crescente.
20SB - Niquel Extremamente L2 disponibilidade de
, . . Adsorvato tem
Favoravel sit10s ativos. forénci 1
referéncia pelo
25SB - Niquel Extremamente L2 P P
. solvente.
Favoravel
SB - Niquel Favoravel L1 Sorcao pelo
adsorvato ¢
crescente.

Fonte: Autor (2022).
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Quadro 12: Classificacao das isotermas de sor¢ao (Cromo) de acordo com o formato.

McCabe et al. Giles Condicao dos Condicao
Solo — metal i
(1993) (1974) sitios adsorvato
SNL — Cromo Favoravel L1
5SB — Cromo Favoravel L1
Redugao da
15SB — Cromo Favoravel L1 3
Voray disponibilidade de | >0r%4° pelo
L. ] adsorvato é
sit1os ativos.
20SB — Cromo Extremamente L1 crescente.
Favoravel
25SB — Cromo Extremamente L1
Favoravel
SB — Cromo Linear Cl1 Numero de sitios

ativos é constante.

Fonte: Autor (2022).

Nota-se que a sor¢ao foi favoravel/extremamente favoravel para todos os solos e
misturas. A isoterma classe L se assemelhou com boa parte das isotermas de sor¢do das
misturas, indicando que a quantidade sorvida tendeu a se estabilizar, provavelmente em
virtude da ocupacdo dos sitios ativos, o que era esperado, pois foram utilizadas

concentragdes iniciais de grande magnitude (50 a 800 mg.L™1).

O subgrupo 2 esteve na classificagdo da maioria das isotermas de sor¢cdo do Cobre
e Niquel. J4 as isotermas do Cromo, tiveram uma maior semelhanca com o subgrupo 1, o
que indica uma maior capacidade de sor¢do do Cromo comparativamente aos demais
metais analisados, ja que o grupo 1 indica que a concentracdo sorvida ndo atingiu sua

saturacao.

As isotermas de sor¢ao do cobre e do cromo pelo SB apresentaram formato linear,
0 que possibilita inferir que esse solo apresenta uma maior afinidade quimica por esses
dois metais comparativamente ao niquel e, consequentemente, a medida que ocorre
incremento de teores desse solo nas misturas, esse comportamento podera ser observado

para as misturas.
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Por fim, vale salientar que as hip6teses inferidas a partir da observagao das formas
das isotermas sdo qualitativas. No entanto, podem ser corroboradas com o ajuste dos
dados experimentais aos modelos fisico-quimicos de adsor¢do, que permitem quantificar
parametros relevantes na analise da retengdo dos cations metalicos pelos solos e misturas,

tais como a capacidade adsortiva maxima, o fator de separagao ¢ a energia de ligagao.

4.3.1.2 Modelo de Langmuir

As isotermas de sor¢do experimentais apresentaram um comportamento bastante
similar a0 modelo de Langmuir linearizado, de acordo com os indicadores estatisticos
estudados. Foram obtidos ajustes com R? > 0,70, SRQ numa faixa de 0,007 a 1,920,
REQM variando de 0,017 a 0,250, conforme se observa na Tabelas 12.

Tabela 12: Resultados obtidos a partir do ajuste ao modelo de Langmuir linearizado.

Solo - metal (max kL R? SQR REQM
(mg/g) (L/mg)

SNL - Cobre 0,86 0,0851 0,817 0,429 0,131

5SB - Cobre 1,21 0,5828 0,795 0,336 0,116
15SB - Cobre 1,07 1,0938 0,879 0,522 0,145
20SB - Cobre 3,39 0,2178 0,980 0,092 0,061
25SB - Cobre 6,98 0,0597 0,658 1,061 0,206

SB - Cobre N.A. N.A. N.A. N.A. N.A.
SNL — Niquel 0,78 0,0360 0,966 0,113 0,067
5SB - Niquel 1,27 0,8920 0,996 0,007 0,017
15SB - Niquel 1,47 1,0492 0,641 1,349 0,232
20SB -Niquel 1,69 0,7847 0,770 0,983 0,198
25SB -Niquel 2,44 0,7342 0,700 0,791 0,178
SB - Niquel N.A. N.A. N.A. N.A. N.A.
SNL — Cromo 0,88 0,1300 0,674 0,984 0,198
5SB - Cromo 1,46 0,4611 0,943 0,125 0,071
15SB - Cromo 4,30 0,7962 0,951 1,920 0,277
20SB -Cromo 6,76 0,2128 0,903 0,284 0,107
25SB -Cromo 8,59 0,6050 0,829 1,557 0,250

SB - Cromo 166,67 0,0095 0,947 0,160 0,080
Fonte: Autor (2022).

N.A.: o modelo ndo foi aplicado, por apresentar um comportamento muito destoante dos dados
experimentais.
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Em compartida, o modelo ndo-linearizado nao explicou de forma satisfatoria boa
parte dos dados obtidos, e apresentou SRQ variando de 0,008 a 6,373; REQM de 0,041 a
0,722 (Tabela 13).

Tabela 13: Resultados obtidos a partir do ajuste ao modelo de Langmuir ndo-linearizado.

Modelo Langmuir - Nao Linear

Solo - metal max kL R? SQR REQM R
(mg/g)  (L/mg)

SNL - Cobre 1,075 0,035 0,361 0,477 0,138 0,601
5SB - Cobre 1,188 0,869 0,608 0,235 0,097 0,780
15SB - Cobre 2,960 0,016 0,689 1,610 0,254 0,830
20SB - Cobre 3,603 0,224 0,963 0,293 0,108 0,981
25SB - Cobre 5,258 0,088 0,913 1,535 0,248 0,956
SB - Cobre 7,312 0,218 0,896 6,373 0,505 0,947

SNL — Niquel 0,76 0,04 0,939 0,008 0,041 0,969

5SB - Niquel 1,28 0,8536 0,970 0,017 0,058 0,985
15SB - Niquel 2,74 0,7400 0,803 0,901 0,424 0,896

20SB -Niquel 2,54 0,32 0,930 0,322 0,254 0,96
25SB -Niquel 3,35 0,06 0,950 0,942 0,434 0,97
SB - Niquel 9,02 0,11 0,954 1,537 0,554 0,98
SNL — Cromo 1,82 0,079 0,165 5,216 0,457 0,406
5SB - Cromo 1,76 0,183 0,651 0,783 0,396 0,807
15SB - Cromo 4,24 0,744 0,819 2,605 0,722 0,905
20SB -Cromo 3,89 0,630 0,917 0,835 0,409 0,958
25SB -Cromo 3,72 1,427 0,967 0,304 0,247 0,983
SB - Cromo 0,10 17,964 0,996 0,111 0,149 0,998

Fonte: Autor (2022).

Considerando a forma nao-linear do modelo de Langmuir (Tabela 13), a qmax
apresentou valores bem distintos daqueles obtidos pelo modelo linear, variando de 1,07 a
7,31 mg/g, 0,76 a2 9,02 mg/g e 0,08 a 17,96 mg/g para os metais Cobre, Niquel e Cromo,

respectivamente.

Em decorréncia dessa divergéncia de resultados obtidos, foram considerados os
valores de capacidade adsortiva maxima considerando menor erro (menor SQR e RQM),

que constam na Tabela 14:



116

Tabela 14: Resumo das capacidades adsortivas maximas adotadas.

Capacidade adsortiva maxima

Solo-metal SQR REQM (max (Mg/g)
SNL - Cobre 0,429 0,131 0,86
5SB - Cobre 0,235 0,097 1,19
15SB - Cobre 0,522 0,145 1,07
20SB - Cobre 0,092 0,061 3,39
25SB - Cobre 1,061 0,206 6,98

SB - Cobre 6,373 0,505 7,31
SNL — Niquel 0,008 0,041 0,76
5SB - Niquel 0,007 0,017 1,27
15SB - Niquel 0,901 0,424 2,74
20SB -Niquel 0,322 0,254 2,54
2,44 0,791 0,178 2,44
SB - Niquel 1,537 0,554 9,02
SNL — Cromo 0,984 0,198 0,9
5SB - Cromo 0,125 0,071 1,5
15SB - Cromo 1,920 0,277 4,3
20SB -Cromo 0,284 0,107 6,8
25SB -Cromo 0,304 0,247 3,7
SB - Cromo 0,160 0,080 166,7

Fonte: Autor (2022).

Observa-se que as misturas apresentaram valores mais elevados de capacidade
adsortiva do que o SNL, comportamento que também foi observado nos estudos acerca
da adsorcao de metais pesados em solos de Gongalves et al. (2013), Linhares et al. (2010)
e Otaviano et al. (2020). A capacidade adsortiva mdxima indica que houve uma maior
afinidade quimica dos solos estudados de acordo com a seguinte sequéncia: Cromo >

Cobre > Niquel.

A constante de Langmuir (ki) representa a energia de ligacdo, e maiores valores
para esse parametro demonstram que a maior parte dos sitios de adsorcdo ¢ de alta
afinidade pelo elemento, 0 que aumenta sua fixagdo no solo, reduz sua movimentacao e
redisponibilizagdo para o ambiente (LINHARES et al, 2009). Sodré et al. (2001)
explicam que maiores valores de ki podem indicar que o cobre foi fortemente retido

através de ligacdes de carater covalente na estrutura cristalina das argilas do tipo 2:1.

De maneira analoga a determinagdo das capacidades adsortivas maximas, e
considerado como critério a menor SQR e REQM, foram utilizados os valores de kL para

a determinacdo dos Rr. Os valores de R se mantiveram entre 0 e 1 (Tabela 15), indicando
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que a sorcao foi favoravel para todos os solos estudados e que o adsorvato preferiu a fase

solida a liquida.

Tabela 15: Resultados obtidos para o fator de separagao.

Determinacio do Fator de Separacao (RL)

Solo-metal KL adotado(L/mg) Faixa do Rr (min a max)
SNL - Cobre 0,09 0,743 a 0,980
5SB - Cobre 0,87 9,26.10% a 4,57.10°!
15SB - Cobre 1,09 3,82.10%2a6,31.107
20SB - Cobre 0,22 4,45.10° 2 6,91.102
25SB - Cobre 0,06 3,48.10% 2 6,03.10°
SB - Cobre 0,22 6,36.10°a 1,06.10”7
SNL — Niquel 0,04 1,59.102 a2 2,22.10"!
5SB - Niquel 0,89 6,94.103 a 1,10.10
15SB - Niquel 0,74 1,72.1073 a 2,94.10
20SB -Niquel 0,32 2,03.107 a 3,45.107
25SB -Niquel 0,73 8,96.10% a 1,55.107
SB - Niquel 0,04 1,26.102 a 1,84.10"!
SNL — Cromo 0,1 2,95.102 a 3,49.10"!
5SB - Cromo 0,50 1,50.107 a 2,57.1072
15SB - Cromo 0,80 1,73.103 2 2,95.10
20SB -Cromo 0,20 4,00.10° a 6,61.107
25SB -Cromo 3,70 2,09.102%a2,73.10"!
SB - Cromo 9,50.10°° 1,15.10%a 1,70.10™!

Fonte: Autor (2022).

De acordo com Mohan e Pittman Junior (2006), valores de R entre 0 e 1 indicam
uma adsorcio favoravel. Os valores de Ry se mantiveram entre 6,36.10° e 0,980 para o
Cobre, 8,96.10% a2 2,22.10"! para o Niquel e 1,70.10" a 4,00.107 para o Cromo, os quais
foram encontrados para uma faixa de concentracio inicial variando de 50 a 800 mg/L.
Isso confirma que os solos e misturadas estudados apresentam uma capacidade bastante
significativa de remog¢ao desses cations metalicos, e que o adsorvato preferiu a fase solida

a liquida.
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4.4.1.3 Freundlich

Os ajustes dos dados experimentais ao modelo de Freundlich nao-linearizado
apresentou comportamento bastante similar para a maioria das isotermas experimentais,

de acordo com os indicadores estatisticos estudados (Tabela 16).

Tabela 16: Resultados obtidos a partir do ajuste ao modelo de Freundlich linearizado.

Modelo Freundlich - Linear

Solo - metal 1/n kr R? SQR REQM
Ing1-(1/n)(g-1)Ll/n
SNL - Cobre 0,206 0,574 0,471 0,104 0,065
5SB - Cobre 0,096 0,832 0,341 0,107 0,065
15SB - Cobre 0,134 0,790 0,866 0,204 0,090
20SB - Cobre 0,313 0,882 0,835 0,098 0,063
25SB - Cobre 0,415 0,834 0,814 0,144 0,076
SB - Cobre 2,230 1,044 0,852 0,429 0,131
SNL — Niquel 1,97 0,0055 0,983 0,071 0,053
5SB - Niquel 0,60 0,3264 0,508 0,498 0,141
15SB - Niquel 0,21 0,3770 0,543 0,549 0,148
20SB -Niquel 0,26 0,5325 0,832 0,041 0,041
25SB -Niquel 0,16 0,7386 0,369 0,246 0,099
SB - Niquel 0,56 1,0194 0,936 0,060 0,049
SNL — Cromo 0,286 0,507 0,856 0,043 0,042
5SB - Cromo 0,226 0,737 0,917 0,025 0,032
15SB - Cromo 0,200 1,200 0,863 0,249 0,100
20SB -Cromo 0,262 1,023 0,742 0,169 0,082
25SB -Cromo 0,236 1,103 0,713 0,177 0,084
SB - Cromo 0,869 0,183 0,976 0,021 0,029

Fonte: Autor (2022).

O modelo linearizado forneceu ajustes com R? > 0,70, SRQ numa faixa de 0,098
a 1,044, REQM variando de 0,063 a 0,131 De maneira similar, o modelo nao-linearizado
explicou de forma satisfatoria o comportamento dos dados experimentais das misturas,
SRQ variando de 0,025 a 5,622; REQM variando de 0,061 a 1,060; R* > 0,70 (Tabela
18).

Deve-se destacar que, a analise dos resultados dos ajustes aos modelos de
Langmuir e Freundlich utilizou o0 mesmo processo feito por Silveira e Alleoni (2003) e
Nascimento e Fontes (2004) que usaram a linearizacdo dos dados e, posteriormente, ajuste

ao modelo ndo-linear. Os resultados obtidos apresentaram resultados semelhantes aos
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estudos anteriormente citados, indicando que estes modelos se ajustam de forma

satisfatoria pela forma ndo linear das isotermas.

Os parametros do modelo de Freundich n e Kr ndo tem sentido fisico, no entanto,
foram realizados estudos empiricos e foi possivel extrair algumas relagdes dessas

variaveis com o processo adsortivo.

Tabela 17: Resultados obtidos a partir do ajuste ao modelo de Freundlich ndo-
linearizado.

Modelo Freundlich — Nao- Linear

Solo - metal 1/n kr R? SQR REQM
mg!-1m(g )LV
SNL - Cobre 0,16 0,3803 0,264 0,550 0,332
5SB - Cobre 0,06 0,7772 0,243 0,451 0,300
15SB - Cobre 0,39 0,2678 0,782 1,610 0,254
20SB - Cobre 0,23 1,0519 0,891 0,293 0,108
25SB - Cobre 0,34 0,8873 0,957 0,734 0,383
SB - Cobre 0,82 1,0677 0,957 1,436 0,536
SNL — Niquel 0,20 0,2195 0,863 0,019 0,061
5SB - Niquel 0,10 0,7234 0,702 0,163 0,181
15SB - Niquel 0,17 1,0496 0,811 0,858 0,414
20SB -Niquel 0,19 0,9040 0,949 0,207 0,203
25SB -Niquel 0,22 0,8951 0,962 0,226 0,212
SB - Niquel 0,54 1,0000 0,934 2,423 0,696
SNL — Cromo 0,20 0,2195 0,863 0,019 0,061
5SB - Cromo 0,16 0,7032 0,098 5,622 1,060
15SB - Cromo 0,44 0,2518 0,932 0,218 0,209
20SB -Cromo 0,38 0,4484 0,914 3,604 0,849
25SB -Cromo 0,20 1,3767 0,868 1,346 0,519
SB - Cromo 0,16 1,6041 0,793 1,346 0,519

Fonte: Autor (2022).

De acordo com as pesquisas de Sposito (1980), quando n =1, todos os sitios
energéticos se equivalem e os dados podem ser ajustados ao modelo tedrico de Langmuir.
Entretanto, quando n#1, a distribuicdo dos sitios energéticos tende a variar com a
densidade de adsorcdo. Os valores de n obtidos para os dados dessa pesquisa foram
majoritariamente #1, sendo encontrado um n >1, apenas para o SB. De acordo com
Inskeep e Baham (1983), esse comportamento indica que o SB apresenta sitios de
adsor¢do altamente energéticos, o que corrobora com o valor elevado encontrado para o

potencial da dupla camada elétrica (o) comparativamente ao SNL.
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A constante (Kr) pode fornecer uma avaliagao da quantidade de metal adsorvido

! a uma concentragdo de solugio em mg L !, segundo Welp e Briimmer

em mg.kg -
(1999). Valores de kr baixos indicam baixa capacidade de adsorcao e vice versa (Karim,
2020). Desta forma, ¢ notério que houve um incremento nos valores Kr a medida que

maiores quantidades de SB foram incorporadas as misturas.

Os maiores valores de Kr encontrados foram para o Cromo, sendo igual a 1,6041
mg/L para o SB. J4 o Niquel apresentou menores Kr (1,00 mg.L! para o SB), indicando
que o Niquel teve uma maior mobilidade nos solos estudados. Os valores de Kr e n sdo

similares com os ajustes observados por Linhares et al. (2010), Elbana e Selim (2019).

Desta forma, considerando os ajustes ao modelo de Freundlich, obteve-se a
mesma sequéncia de adsorcdo obtida pelo modelo de Langmuir (Cromo > Cobre >

Niquel).

4.4.1.4 Modelo de Sips

As isotermas de sor¢do experimentais apresentaram um comportamento similar
ao modelo de Sips, exceto para o SNL — Cobre, de acordo com os indicadores estatisticos
analisados. Foram obtidos ajustes com R? > 0,70, SRQ numa faixa de 0,008 a 1,537,
REQM variando de 0,018 a 0,554 (Tabela 18).

Conforme se observa na Tabela 18, os valores de capacidade adsortiva méxima
(Qmax) do modelo Sips apresentaram um aumento proporcional ao incremento de SB para
o Cromo. Para os demais metais (Ni? e Cu*?), a capacidade adsortiva méaxima nio foi
diretamente proporcional ao incremento de SB. Isso pode indicar a ocorréncia de

dessorg¢do dos cations metalicos de Cu*? e Ni*? durante o ensaio de equilibrio em lote.

Vale ressaltar que o modelo de Sips utilizou um ajuste nao-linear, diferentemente
dos modelos de Langmuir e Freundlich. Os ajustes nao-lineares fornecem um método
mais complexo, embora matematicamente rigoroso, para determinar os valores dos
parametros das isotermas (Seidel e Gelbin, 1988; Seidel-Morgenstern e Guiochon, 1993;
Malek e Farooq, 1996; Khan et al., 1997), mas ainda requerem uma avaliacdo da fungdo

de erro, a fim de avaliar o ajuste das isotermas aos resultados experimentais.
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Tabela 18: Resultados obtidos a partir do ajuste ao modelo de Sips.

Modelo Sips
Solo - metal Qmax Krp Ns R? SQR REQM
Lmg!' (L.mgH)"™

SNL - Cobre 1,083 2,72E+01 0,130 0,456 0,649 0,161

5SB - Cobre 1,188  8,69E-01 1,000 0,608 0,235 0,097
15SB - Cobre 17,260 5,31E-05 0,435 0,774 1,095 0,209
20SB - Cobre 3,635 1,86E-01 0,846 0,964 0,302 0,110
25SB - Cobre 3,488  §8,61E-01 0,873 0,878 8,340 0,161

SB - Cobre 2,000 1,01E+00 0,255 0,958 1,496 0,245
SNL — Niquel 0,764 0,041 0,951 0,939 0,008 0,018
5SB - Niquel 1,271 0,933 1,000 0,970 0,017 0,026
15SB - Niquel 2,686 0,867 1,000 0,809 0,927 0,193
20SB -Niquel 2,315 0,920 1,000 0,870 0,604 0,155
25SB -Niquel 2,646 0,937 0,970 0,760 1,463 0,242

SB - Niquel 0,971 0,108 1,000 0,954 1,537 0,554
SNL — Cromo 0,764 0,041 0,951 0,939 0,008 0,018
5SB - Cromo 1,279 0,854 0,998 0,970 0,017 0,026
I5SB - Cromo 2,741 0,740 1,000 0,803 0,901 0,190
20SB -Cromo 3,190 0,097 0,483 0,993 0,026 0,032
25SB -Cromo 7,174 0,002 0,314 0,968 0,192 0,088
SB - Cromo 10,026 0,079 0,853 0,954 1,500 0,245

Fonte: Autor (2022).

Por fim, de acordo com a Qmax dos solos estudados obtidas por meio do ajuste ao
modelo Sips, tém-se que houve a seguinte preferéncia na adsor¢ao: Cobre > Cromo >
Niquel. De acordo com Nsp, ndo houve uma relagdo direta da heterogeneidade dos sitios
ativos com o incremento de SB, no entanto, pode se constatar que essa heterogeneidade

estd de acordo com a seguinte ordem: Niquel > Cromo > Cobre.

4.3.1.5 Modelo de Redlich-Peterson (R-P)

Segundo Nascimento ef al. (2019), isoterma de Redlich-Peterson ¢ usada para
representar o equilibrio de adsor¢do em uma ampla faixa de concentragdes e, devido a

essa versatilidade, pode ser aplicada em sistemas homogéneos e heterogéneos.

Segundo Ho et al. (2001), as isotermas de Sips e R-P sdo comumente conhecidas
como equagoes de trés parametros, onde R-P foi uma modificacdo da isoterma de trés

parametros proposta pela primeira vez por Redlich e Peterson (1959) para incorporar
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caracteristicas das equacdes de Langmuir e de Freundlich (Jossens et al., 1978). Sendo
assim, por serem bastante semelhante, geralmente ¢ esperado que apresentem uma

adequagdo aos dados experimentais bastante similar.

As isotermas de sor¢do experimentais apresentaram um comportamento similar
ao modelo de R-P, exceto para o SNL — Cobre, 5SSB — Cobre e SB-Cromo, de acordo com
os indicadores estatisticos analisados, com R? > 0,70, SRQ numa faixa de 0,019 a 27,450

e REQM variando de 0,097 a 2,343 (Tabela 19).

Tabela 19: Resultados obtidos a partir do ajuste ao modelo de R-P.

Modelo R-P

Solo - metal Krp Arp B R? SQR REQM

L/mg (L/mg)P
SNL - Cobre 0,056 0,054 1,000 0,420 0,437 0,132
5SB - Cobre 1,033 0,869 1,000 0,608 0,235 0,097
15SB - Cobre 0,317 1,000 0,636 0,774 1,132 0,213
20SB - Cobre 0,977 0,372 0,939 0,971 0,230 0,096
25SB - Cobre 1,220 0,813 0,757 0,967 0,557 0,149
SB - Cobre 64,112 0,013 1,000 0,960 1,726 0,263
SNL — Niquel 13,059 59,365 0,805 0,863 0,019 0,929
5SB - Niquel 0,156 0,109 1,000 0,837 0,491 0,915
15SB - Niquel 0,017 0,003 1,000 0,806 4,339 0,898
20SB -Niquel 0,006 0,000 1,000 0,601 6,473 0,775
25SB -Niquel 0,011 0,001 1,000 0,734 6,205 0,857
SB - Niquel 10,026 0,079 0,853 0,953 1,506 0,245
SNL — Cromo 0,379 1,029 0,708 0,488 3,289 0,811
5SB - Cromo 0,795 0,997 0,865 0,831 0,394 0,281
15SB - Cromo 1,52 0,991 0,767 0,900 1,482 0,544
20SB -Cromo 1,88 0,620 0,833 0,877 1,628 0,571
25SB -Cromo 2,065 0,521 1,000 0,936 1,375 0,524
SB - Cromo 13,33 0,010 1,000 0,645 27,450 2,343
Fonte: Autor (2022).

A capacidade adsortiva maxima (Krp) apresentou a seguinte sequéncia: Cr> >
Cu'?>Ni" e, assim como ocorreu com o modelo Sips, ndo houve uma proporcionalidade

direta entre esse parametro e o incremento de SB para os metais estudados.

O grau de heterogeneidade (Nrp) apresentou valores proximos ou iguais a 1,0, tais

como se observou no modelo Sips, corroborando para o fato de haver sitios de adsor¢ao
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bastante heterogéneos. No entanto, esse fato ndo estd diretamente associado com o

incremento de SB e, consequentemente, com a elevagao da CTC.

4.4.1.6 Fatores que interferem na preferéncia sequéncia da adsorc¢ao

A sequéncia obtida para a adsor¢do de acordo com o modelo de Langmuir,
Freundlich e Redlich-Peterson foi Cr"*> Cu"*> Ni*2. O comportamento distinto na
adsor¢ao entre os cations metalicos pode se dar em funcao da massa atémica, raio i6nico,

eletronegatividade, conforme relatado por Chiban ef al. (2011) (Quadro 13).

Quadro 13: Propriedades dos elementos estudados (Cr™, Cu™ e Ni*?).

fon Massa atdmica (g/mol) | Raio idnico (A) | Eletronegatividade
(elétron-Volts)
Cobre 63,55 1,57 1,90
Niquel 58,69 1,62 1,91
Cromo 52,00 1,85 1,66
Sequéncia Cu?>Ni2>cr3  Cr®>Ni?>Cu” Ni*?>Cu™>Cr?

Fonte: Autor (2022).

Dentre essas propriedades, a eletronegatividade ¢ a mais relevante, pois quanto
maior a eletronegatividade, mais for¢a havera na atragdo dos metais para a superficie dos
coloides do solo. Observa-se no Quadro 13 que a eletronegatividade apresentou uma
sequéncia (Ni*2 > Cu' > Cr*), no entanto, Deve-se destacar que, a eletronegatividade
dos elementos Cu*? e Ni'? sio muito semelhantes.

A sequéncia obtida por meio da relagdo da eletronegatividade foi oposta da
preferéncia na adsor¢do obtida com a determinacao da q max € ki, 0 que pode sugerir que
as condi¢des fisico-quimicas no meio, tais como o pH, afetaram adsor¢do mais que as
propriedades dos metais pesados.

Durante o ensaio de equilibrio em lote em sistema monocomponente, foram
aferidos o pH e a condutividade elétrica das solugdes nas condicdes inicial e final. Sendo
assim, observa-se que o pH do soluto contendo Cobre apresentou valores de pH variando
de 4,7 a 6,2 para o SNL e de 6,9 a 9,0 para o SB (Figura 56). Com isso, observa-se que o

pH do meio foi fortemente alterado pela adigao de SB, apresentando valores acima de 7,0
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para todas as misturas 15SB, 20SB e 25SB e principalmente, para as concentragdes
menores.

O SNL e o SB apresentaram Condutividade Elétrica (CE) variando de 210 a 2500
uS/cm e 1150 a 3200 uS/cm, respectivamente. Desta forma, além do aumento da
basicidade, houve um incremento substancial na condutividade elétrica com o acréscimo
de SB (Figura 56), sugerindo que houve dessor¢ao de ions, concomitantemente a redugdo

da concentragio de H'.

Figura 55: Variacdo do pH no ensaio de adsor¢io (Cu*?) para os solos e misturas
estudados.
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Fonte: Autor (2022).

Figura 56: Variagdo da CE no ensaio de adsor¢do para os solos e misturas estudados.
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Fonte: Autor (2022).
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Harter (1983) analisou a mobilidade do niquel, chumbo, cobre e zinco em diversos
valores de pH e constatou que para os quatro metais estudados, ndo houve uma retencao
significativa pelo solo para pH > 7,0.

Msaky e Calvet (1990) sugerem que uma outra forma de interpretar ¢ considerar
o efeito do pH na afinidade quimica da superficie das particulas de solo, que ¢ fun¢ao da
composi¢ao granulométrica, mineraldgica e presenga de o6xidos. Para o cobre, em solos
acidos (tais como o SNL) a adsor¢ao acontece majoritariamente pelos 6xidos de ferro, e
essa retencdao ocorre mais fortemente do que acontece nos argilominerais e 6xidos de
aluminio.

De acordo com Xu, Zhou e Wang (2008), em solos menos acidos que contenham
montmorilonita, tais como as misturas estudadas nessa pesquisa observaram que a
adsor¢ao do cobre aumentou com acréscimo do pH da solugdo de equilibrio. Quando
solugdo o pH atingiu 6,5, adsor¢do do cobre pela montmorilonita foi maximizada.

Sendo assim, além da retengdo pelos argilominerais, pode ter havido um processo
de troca ionica de ions de Cobre com os 6xidos de ferro, resultando na producdo de

hidroxilas, 6xido de cobre e, consequentemente, redu¢ao do pH (Equacao 35).

Cu*? 4+ FeOs + H" - CuO; + Fe"* + OH"
(Equagao 35)

Ademais, como principal consequéncia da adsor¢do do cobre, t€ém-se o aumento
da concentracio de ions na solugio (Fe™ e OH") ap6s o contato com os solos, o que explica
o incremento da condutividade elétrica.

O pH do soluto contendo Niquel apresentou valores de pH variando de 5,7 a 5,2
para o SNL e de 7,3 a 8,9 para o SB (Figura 57). O soluto contendo niquel apresentou
condutividades elétricas variando de 234 a 2650 uS/cm para o SNL e 1360 a 3861 uS/cm
para o SB (Figura 58).
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Figura 57: Variacdo do pH no ensaio de adsor¢io (Ni*?) para os solos e misturas.
estudados.
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Figura 58: Variagdo da CE no ensaio de adsor¢do (Ni?) para os solos e misturas
estudados.
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Hater (1983) explica que em valores de pH acima de 8,0 a retencao do niquel ¢

explicada pela seguinte reacado:

Ni"? + OH = Ni"”?OH
(Equacao 36)

Para pH proximo a 7,0, Wang et al. (2008) explicam que praticamente todo Ni*?
adicionado ¢ adsorvido, o que foi observado pelos resultados obtidos por diversos autores
que notaram um aumento drastico na adsor¢ao do metal quando o pH do solo foi elevado
acima de 7,0 (Harter, 1979; Barrow et al., 1989; McBride, 1989; Schulthess e Huang,
1990; Scheidegger et al., 1996; Mellis e Casagrande, 2001).

Mesmo para pH em torno de 7,0 e 7,5, todos os Ni*?? " tendem a desaparecer da
solugdo como resultado da adsor¢do, porque o pKa do Ni*? (constante de dissociacdo
acida) desse elemento esta perto de 7,0, enquanto que o valor de pKa encontrado para
metais como Cu'? sdo superiores a 9,0 (Rodela et al., 2002).

Portanto, em pH proximo a 8,0, possivelmente houve produgdo de NiOH * - no
entanto, em fun¢do da grande quantidade de cations metalicos e para 7,0 < pH < 7,5, o
Ni*? pode ter sido adsorvido pelos sitios ativos dos coloides do solo. Vale salientar que
essa adsorcao ¢ bastante dependente da CTC, que ¢ dada pelas cargas permanentes e
temporarias no soluto e essa dependéncia pode ter limitado a adsor¢do do niquel. Deve-
se destacar que o cobre pode ser também pelo 6xido de ferro em condigdes acidas e por
argilominerais 2:1 em pH préximo a 6,5.

Analogamente as solugdes de equilibrio do cobre e niquel, o acréscimo de SB
bentonitico acarretou no aumento do pH e da condutividade elétrica. Ademais, o aumento
das concentragdes iniciais causou decréscimo do pH e aumento da condutividade elétrica.

O pH do soluto contendo Cromo apresentou valores de pH variando de 3,07 a 4,05
para o SNL e de 6,3 a 6,9 para o SB (Figura 59). O soluto contendo Cromo apresentou
condutividades elétricas variando de 210 a 2500 uS/cm para o SNL e 1149 a 3216 uS/cm
para o SB (Figura 60).



Figura 59: Variag¢do do pH no ensaio de adsor¢io (Cr™*) para os solos e misturas
estudados.
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Nota-se que a solugao de equilibrio do niquel apresenta valores de condutividade

elétrica bastante superiores aos valores obtidos para o cobre e cromo, indicando que a

concentragdo de ions foi maior para o niquel. Conforme falado anteriormente, esses ions

podem ser produtos de reagdes de troca idnica, hidrélise ou substituicdes isomorficas, que

estdo fortemente dependentes do pH do meio.

Figura 60: Variacdo da CE no ensaio de adsorcio (Cr*?) para os solos e misturas
estudados.
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Os resultados obtidos por Xu et al. (2020) mostraram que em solo acido, o Cromo
se apresenta na forma trocavel e, consequentemente, haverd maior solubilidade dos
metais no meio. Esse fato aponta para a facil mobilidade do Cr"> em solos 4acidos, com
formagio de Cr" e menor toxicidade. Em contrapartida, em pH acima de 8,0 havera
formagdo espontanea de Cr'®.

Conforme se observa na Figura 63, para baixas concentragcdes de Cromo nas
solugdes metalicas, o pH foi superior a 8,0 para o SB ¢ para as misturas 20SB e 25SB, o
que pode tornar o meio propicio para a oxidacdo do Cr, que d4 origem ao Cr*S. A
conversdo de Cr em Cr* ¢ indesejavel e perigosa de uma perspectiva ambiental porque
Cr*® é conhecido como cancerigeno (Hausladen e Fendorf, 2017).

Vale salientar que o pH do lixiviado em aterros sanitarios esta intimamente ligado
com as fases de biodegragdo dos residuos e, portanto, a capacidade de reten¢do de metais
pesados da camada de base com SB podera oscilar ao longo de vida util da célula.

De maneira geral, a partir da analise dos dados apresentados nesta se¢do, pode-se
inferir que contaminantes contendo concentragdes baixas de cations metalicos, tais como
ocorre no lixiviado, e altos teores de SB na camada de base poderdo acarretar no aumento
do pH do meio, o que, possivelmente, reduz a solubilidade dos metais ¢ diminui a

adsorcao, além de favorecer a formacdo de compostos extremamente toxicos, como o

Cr'

4.4.2 Sistemas multicomponentes

4.4.2.1 Isotermas de sor¢ao

Apo6s a obtencao da sequéncia de preferéncia metélica, obtida por meio da andlise
das isotermas de sor¢ao e ajuste dos dados aos modelos, foi possivel observar que houve
uma maior sor¢do do Cr™> em relaciio aos elementos Ni*? e Cu*2. De modo a simplificar
a andlise dos resultados nas solu¢cdes multicomponentes, durante a andlises sistemas
multicomponentes se escolheu enfocar a sor¢io do Cr nos sistemas bindrios (Cr™ +
Ni"?) e (Cr"® + Cu*?) e no sistema ternario (Cr"® + Ni*? + Cu*?). Desse modo, pdde-se
comparar o comportamento adsortivo desse elemento de forma mais detalhada,
considerando a presenca de outros cations metalicos.

Sendo assim, nas Figura 61 a 66 estdo apresentadas as isotermas de sor¢do

experimentais do Cr™ para os sistemas ternario (Cr™ + Ni*? + Cu™) e binarios (Cr™ +
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Cu*? e Cr™ 4+ Ni*?). Conforme falando anteriormente, a sor¢do do Cr> em solu¢des multi-

espécie e mono-espécie foram comparadas para todos os solos e misturas analisados.

Figura 61: Isotermas de sor¢ao competitiva do Cromo no SNL.
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Fonte: Autor (2022).

Figura 62: Isotermas de sor¢ao competitiva do Cromo na mistura SSB.
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Figura 63: Isotermas de sor¢dao competitiva do Cromo na mistura 15SB.
—*=Cr Cr+Cu+Ni Cr+Cu Cr+Ni
5,00
4,00
b .
ED 3,00 i
= 2,00
o %
1,00 §

0,00 °
0 200 400 600

Ce (mg/L)
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Figura 64: Isotermas de sor¢cao competitiva do Cromo na mistura 20SB.
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Figura 65: Isotermas de sor¢cdo competitiva do Cromo no 25SB.
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Figura 66: Isotermas de sor¢dao competitiva do Cromo no SB.
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Torrik e Soleimani (2019) e Abdulaziz e Musayev (2017) afirmam que a anélise
da sor¢do em sistemas multicomponentes ¢ complexa, devido a competi¢ao ocorrida no
soluto e as intera¢des entre o soluto e a superficie do material adsorvente. As interagdes
entre os ions ocorrem nos sitios de adsor¢do ativos, até que possa ocorrer um equilibrio
entre as fases solido-liquido. Isso resulta em quantidades sorvidas distintas para ions
metalicos, quando em solugdo mono-espécie, comparativamente aos sistemas

multicomponentes.

Desse modo, conforme observado nas Figuras 61 a 66, a presenca de outros ions
na solucao modificou drasticamente o formato das isotermas de sor¢ao e as concentragoes
sorvidas alcancadas para todos os solos e misturadas estudados. Esse fato também
observado por diversos autores (CHATTERJEE E SIVAREDDY, 2017; MOLINA,
MANQUIAN-CERDA e ESCUDEY, 2010; BOUHAMED et al., 2016). A interpretacao
dos sistemas multicomponentes pode ser uma fungdo de um ou de todos os seguintes
parametros: raios idnico, eletronegatividade, pH e a disponibilidade dos sitios ativos no

adsorvente.

Para o sistema ternario, a sorcao maxima alcan¢ada entre os materiais analisados
variou de 2,5 mg.L ! a 4,5 mg.L! para as mesmas concentragdes molares iniciais. O SNL
apresentou maiores valores de sor¢do maxima, indicando que na presenca nos metais
Cr?3, Cu*? e Ni*2, a adsor¢do ocorrida pelos 6xidos de Fe e Mn pode sido favorecida e,

consequentemente, amenizado o efeito da competi¢do quimica.

Chen et al. (2010) relatam que a adsor¢cdo em argilas ¢ dividida em duas
categorias: adsorc¢do seletiva e adsor¢do ndo-seletiva. Adsor¢do ndo-seletiva se refere ao
processo de sor¢cao dado em virtude do efeito de forcas eletrostaticas, e ocorre sem afetar
os argilominerais. Em contrapartida, a adsor¢ado seletiva pertence a adsor¢ao quimica, na

qual os ions metalicos dependem da adigdo dos sitios de adsor¢@o na bentonita.

O Cu'? pode ser adsorvido especificamente em matéria organica, argilas e 6xidos
de Fe (Atanassova, 1999; Agbenin e Olojo, 2004). Esses ions sdo predominantemente
adsorvidos através de mecanismos especificos em sitios ativos do solo, e existe uma
possivel predominancia da influéncia de formag¢dao de complexos de esfera externa

(interacdes eletrostaticas) especialmente em maior concentragao.

Ja o Ni*? reage com particulas do solo através de quimissor¢do e troca idnica com

componentes do solo como argila, 6xidos e matéria organica. No entanto, ¢ valido
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salientar que as interagdes eletrostaticas sao dominadas por ligagdes mais fracas e de
baixa energia (TILLER, NAYYAR e CLAYTON, 1979; BASTA ¢ TABATABALI, 1992;
ADHIKARI e SINGH, 2003).

As isotermas de sor¢do obtidas pelos experimentos em sistemas bindrios
apresentaram uma semelhanga com as isotermas em solugao mono-espécie para o SNL e
5B, no entanto, para esses mesmos materiais, as isotermas de sor¢ao em sistema ternario
apresentaram maiores quantidade sorvidas de cations metalicos. Isso pode indicar que
houve predominancia da adsor¢do ndo-seletiva nesses materiais, a qual ndo depende dos

ye . . . . . . , +2
sitios ativos dos argilominerais, principalmente para os ions de Cu'“. Isso corrobora com
o fato do formato das isotermas de sor¢io para o sistema binario Cr** + Cu*? indicarem

um processo desfavoravel a medida que se acrescia mais SB.

Posto isto, a partir das analises dos resultados apresentados nesta se¢do, pode-se
inferir que o aumento de solo bentonitico e consequente aumento no nimero de sitios
ativos dos argilominerais, as interagdes eletrostaticas foram suplantadas pelas reagdes de

maiores energias de ligacdes, tais como, os mecanismos de esfera interna.

4.4.2.2 Modelo de Langmuir Estendido

As isotermas de sor¢do experimentais do Cr'® em sistema ternario foram
inicialmente ajustadas aos seguintes modelos: Langmuir Nao-Modificado, Langmuir
Estendido, Langmuir Modificado, Sips Modificado e Redlich-Peterson Estendido. No
entanto, considerando os indicadores estatisticos R? > 0,70 e menores valores de erro
(SQR e REQM), apenas o modelo Langmuir Estendido apresentou um comportamento

semelhante aos dados.

Deve-se destacar que, o modelo de Lagmuir Estendido ¢ o Unico dentre os
modelos analisados que considera que h4d uma capacidade adsortiva méaxima distinta
quando h4 competi¢do quimica, enquanto os outros modelos fazem uso da consideragao
que os parametros de ajustes das equagdes sdo os mesmos da solu¢cdo monoespécie, o que

pode ter sido a causa da ndo-adequacdo dos demais modelos aos dados experimentais

Desse modo, o ajuste aos modelos que ndo apresentaram bom ajuste as isotermas

de sor¢do experimentais do Cr*> estdo dispostos no Apéndice A para conferéncia. Por
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conseguinte, nesta secdo serdo apresentados os resultados obtidos a partir do ajuste

modelo de Langmuir Estendido (Figura 67 a 72 e Tabela 20).

Figura 67: Isotermas de sor¢do do Cr™ em sistema ternario para o SNL.
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Fonte: Autor (2022).

Figura 68: Isotermas de sor¢do do Cr"® em sistema ternario para a mistura SSB.
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Figura 69: Isotermas de sor¢do do Cr™® em sistema ternario para a mistura 15SB.
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Figura 70: Isotermas de sor¢dio do Cr™* em sistema ternario para a mistura 20SB.
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Figura 71: Isotermas de sor¢io do Cr"® em sistema ternario para a mistura 25SB.

Sorcao do Cr na mistura 25SB em Sistema

Ternario
—@&— Dados experimentais = = "Modelo de Langmuir"
4
3’5 - > = e» o» o» e = o —
3 e
0 2,5
g 2
=15
1
0,5
o0 !
0 100 200 300 400 500 600
Ceq (mg/L)

Fonte: Autor (2022).

Tabela 20: Dados do ajuste das isotermas de sor¢io do Cr> em sistema ternario.

Solo - Elementos Qmix kL R? SQR REQM

(mg/g) (L/mg)

SNL - Cr® + Cu™+Ni"? 2,320 0,005 0,950 0,129 0,072

5SB - Cr+ Cu™+Ni*? 3,500 0,033 0,704 2,53 0,71

15SB - Cr? + Cu™+Ni”? 2,592 0,536 0,953 0,244 0,221

20SB - Cr? + Cu™+Ni? 3,891 0,63 0,917 0,835 0,409

25SB - Cr? + Cu™+Ni? 3,291 0,795 0,950 0,421 0,290

SB-Cr?+Cu™+Ni?2 6309 2,020 0919 19,205 1,960

Fonte: Autor (2022).
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Considerando os maiores valores de R?, as isotermas das misturas e do SB se
ajustaram bem ao modelo de Langmuir Estendido. De acordo com menores valores de
SQR e REQM, as isotermas experimentais do SNL e das misturas 15SB, 20SB e 25SB
apresentaram um menor erro em relacao ao modelo.

O melhor ajuste dos pontos experimentais aos modelos de Lagmuir indicam que
a adsorcao dos metais pesados pelos solos analisados foi crescente até uma determinada
concentragdo de equilibrio, mas que tendeu a se estabilizar em um valor maximo, o que
permite inferir que o solo se aproximou de sua capacidade maxima em adsorver os metais.

Os materiais que apresentaram maiores valores de adsor¢io méxima do Cr™
foram 25SB (Qmix = 3,3 mg/g). ¢ SB (Qmix = 6,3 mg/g). Ja4 as menores capacidades
adsortivas maximas determinadas foram para o SNL (Qmix = 2,3 mg/g). Esses fatos
corroboram com o aumento de sitios ativos em virtude do acréscimo de SB.

O SNL e a mistura 5SB apresentaram as menores constantes de equilibrio para o
Cr" (KL = 0,005 L/mg e Kr. = 0,033 L/mg). J4 as maiores constantes de equilibrio foram
determinadas para os a mistura 25SB e SB (Ki = 0,795 L/mg e Kr = 2,02 L/mg). Desse
modo, percebe-se que os menores valores de constantes de equilibrio foram determinados
para os metais que apresentaram maior capacidade de adsor¢do méxima. Silva (2013)
também observou esse fato nos ajustes ao modelo de Lagmuir.

Em suma, notou-se que as capacidades adsortivas maximas dos solos sdo
relativamente similares aos valores encontrados por Pierangeli ef al. (2007) e Oliveira et
al. (2013), o que possibilita inferir que o acréscimo de SB melhora o desempenho da

camada de base quanto a imobiliza¢do de metais pesados.

4.4.2.3 Efeito da competicdo quimica nos sistemas binarios

Neste topico, serdo apresentados os resultados obtidos a partir do ajuste ao modelo
de Langmuir Estendido para os sistemas binarios, tendo como foco a sor¢ao do elemento
Cr*3. Sendo assim, foi possivel determinar a capacidade adsortiva maxima do elemento
analisado, considerando um sistema multi-componente (Qmix), bem como relacionar com
a capacidade adsortiva méxima em sistema mono-componente (Qo), determinadas na
secao 4.3.1.2 desta tese.

Os valores de Qmix/Qo para o Cr* nos sistemas binarios Cr*> + Cu' e Cr* + Ni*

variaram de 0,09 a 1,59 € 0,76 a 1,82, respectivamente (Tabela 21).
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Tabela 21: Resultados do ajuste das isotermas ao Modelo de Langmuir Estendido.

Solo - Elementos Qmix kL R? SQR REQM Qo Qmix/Qo
(mg/g) (L/mg) (mg/g)

SNL - Cr"* + Cu*? 1,40 0,30 0,756 0,262 0,102 0,88 1,59
5SB-Cr”+Cu? 1,46 0,46 0,512 2,959 0,769 1,46 1,00
15SB - Cr® + Cu*? 2,55 0,228 0,261 6,381 1,130 4,30 0,59
20SB - Cr® + Cu*? 3,34 0,284 0,654 3,335 0,819 6,76 0,49
25SB-Cr +Cu? 4,94 0,178 0,810 2,959 0,769 8,59 0,58
SB - Cr™ + Cu™? 15,01 0,036 0,956 1,206 0,491 166,67 0,09
SNL - Cr"® + Ni*? 0,58 0,068 0,812 0,085 0,058 0,76 0,76
5SB - Cr* + Ni'? 1,20 0,048 0,928 0,066 0,115 1,27 0,94
15SB - Cr* +Ni? 2,97 0,138 0,969 0,188 0,194 2,74 1,08
20SB - Cr* + Ni? 3,74 0,092 0,999 0,008 0,004 2,54 1,47
25SB - Cr +Ni"? 4,43 0,193 0,929 1,065 0,461 2,44 1,82
SB - Cr*? + Ni*2 8,98 0,110 0,954 1,526 0,553 9,02 1,00

Fonte: Autor (2022).

Observa-se que as isotermas de sor¢io do Cr™ no sistema binario Cr™ + Ni*
apresentaram comportamento similar ao modelo de Langmuir Estendido, considerando
R2 > 0,70. J4 para o binario Cr™ + Cu*?, o modelo explicou bem o comportamento das
isotermas de sor¢do do Cr*> apenas para o SNL, 25 SB e SB.

O Cr*? apresentou Qmix/Qo > 1,0 no sistema Cr™> + Cu*? para todos os materiais
analisados, exceto para o SNL, apontando para o comportamento antagonista desses
cations metalicos com a adicdo de SB. Para a solucdo contendo Cr* + Ni*2, foi possivel
verificar um comportamento distinto, pois nas misturas 20SB e 25SB, esses cations
apresentaram uma interagao sinérgica e para os demais materiais analisados, foi possivel

verificar uma interagdo antagonista.

Observando a Figura 72, ¢ possivel analisar de forma mais clara a influéncia da
adicao do teor de SB na interacdo entre os cations metalicos nos sistemas ternario e

binarios Cr™ + Cu*? e Cr™ + Ni%.

Considerando os valores de Qmix/Qo, a competicdo quimica afetou de forma mais
substancial o sistema Cr** + Cu comparativamente ao sistema Cr™> + Ni*2. Ademais, a
adicdo de SB foi diretamente proporcional ao antagonismo dos c4tions no sistema Cr* +
Cu*. Esse comportamento pode ser justificado pela predominincia de processos de
adsorcdo ndo-seletiva, comumente ocorridos para o Cu™?. Esse fato foi elucidado
anteriormente na se¢do 4.4.2.1 desta tese, e, portanto, corrobora com o comportamento

das isotermas experimentais obtidas.
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Figura 72: Variacdo de Qmix/Qo do Cr' nos sistemas ternario e binarios.
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Fonte: Autor (2022).

4.4.2.4 Efeito da competicido quimica no sistema ternario

A relagdo entre as capacidades adsortivas maximas em sistemas mono-
componentes ¢ multicomponente ¢ um indicativo claro do efeito da competi¢do quimica
entre os ions (Bouhamed et al., 2015). Os efeitos de interferéncia mutua de ions metalicos
na adsorcdo foram investigados usando razdes Qmix/Qo, onde Qmix € Qo, indicam a
capacidade de adsor¢do méaxima em equilibrio em sistemas simples e ternarios,

respectivamente.

O valor de Qmix/Qo indicara se o efeito da mistura de metais em uma solugao é
sinérgico (Qmix/Qo > 1), sem rede de intera¢ao (Qmix/Qo = 1) ou antagonista (Qmix/Qo < 1)
(Mahamadi e Nharingo 2010).

Os valores Qmix/Qo de Cobre e Cromo no sistema ternario variaram de 1,38 a 5,59
e 1,43 a 11,34, respectivamente (Figura 73). J& o Niquel, apresentou valores de valores
Qumix/Qo de 6,33 a 1,38 para o SNL ¢ para 5SB, 15SB. As misturas 20SB ¢ 25SB
apresentaram uma Qmix/Qo de 0,90. Desta forma, todos os valores foram maiores que 1, o
que implica que a adsor¢do de ions metélicos foi intensificada pela presenca de outros

metais na solucdo, exceto para as misturas 20SB e 25SB para o Niquel.
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Figura 73: Variacao de Qmix/Qo em sistema ternario para os solos e metais estudados.
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Considerando os valores de Qmix/Qo a adsorcdo em sistema multicomponente
apresentou a seguinte sequéncia de preferéncia: Cromo > Cobre > Niquel. Com isso, a
competicdo dos ions ndo afetou na preferéncia pelo Cromo, pois foi obtida a mesma

sequéncia de adsor¢ao obtida no sistema mono-componente.

4.4.2.5 Fatores interferentes na sorcio competitiva

Uma das possiveis causas para a acréscimo das capacidades adsortivas maximas
no sistema multicomponente foi a faixa do pH da solucao de equilibrio que se manteve
abaixo de 7,0 para todos os solos estudados (Figura 74), acarretando em maximizag¢ado da

solubilidade dos céations metéalicos e maior disponibilizacdo destes no meio.

No sistema ternario, o acréscimo de SB bentonitico culminou no aumento do pH
e da condutividade elétrica da solu¢do de equilibrio do cobre, niquel e cromo, tal como
ocorreu no sistema monocomponente. Também de modo andlogo ao comportamento da
solucdo de equilibrio monocomponente, para as concentragdes iniciais de 0,79 a 12,62
mol/L, houve uma relagdo diretamente proporcional entre as concentragdes € 0 aumento

da acidez.
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Figura 74: Variagdo do pH no ensaio de adsor¢do (Cr™ + Cu*? + Ni'?) para os solos e
misturas estudados.
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No entanto, a condutividade elétrica da solugdo de equilibrio do sistema ternario
apresentou um comportamento distinto da solugdo ternaria, pois a partir da concentragdo
inicial de 400 mg.L™!, condutividade elétrica passou a reduzir, variando de 5035 para 1683
uS/cm (Figura 75). Esse comportamento indica a menor concentragdo de ions na solug¢do
de equilibrio, o que pode ter sido causado pelo incremento da competicdo quimica,

causando reduc¢ao das reacdes de troca idnica e substituicoes isomorficas.

Figura 75: Variagdo da CE no ensaio de adsor¢io (Cr™ + Cu™ + Ni'?) para os solos e
misturas estudados.
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De forma geral, tém-se que em concentracdes baixas de contaminantes contendo
cations metalicos em competicdo quimica, o uso de solos acidos (pH > 7,0) intensifica a
adsor¢do, pois aumenta solubilidade destes no meio e torna o meio propicio para a

adsor¢ao pelos 6xidos.

Para teores altos de SB (acima de 20%), a basicidade da mistura poderad causar
uma reduc¢do da adsor¢do dos cations metalicos, o que pode prejudicar o processo de
reten¢do de contaminantes da camada de base.

Os resultados obtidos indicam que adsor¢ao foi promovida no sistema ternario
(Cobre + Cromo + Niquel), e esses cations metalicos apresentaram uma interagao
sinérgica em misturas contendo até 20% de SB. Desta forma, a competi¢do quimica
possivelmente ndo afetara o desempenho da camada de base em aterros sanitarios quanto
a retencdo de metais potencialmente toxicos, desde que sejam utilizadas misturas que

contenham teores de SB inferiores a 25%.

45 ENSAIOS DE DIFUSAO

4.5.1 Analise Geral dos Experimentos

Na Tabela 22 constam as caracteristicas geotécnicas obtidas apds a moldagem dos

corpos-de-prova utilizados nos ensaios de difusao.

Tabela 22: Caracteristicas geotécnicas dos corpos-de-provas no ensaio de difusdo.

Ensaios C1 C2 C3 C4 CS Cé C7 C8
¥ (kN/m?) 1,75 1,36 1,75 1,67 1,67 1,75 1,67 1,75
w (%) 25,00 5,20 22,00 0,80 5,00 24,50 22,10 1,00
ya (kN/m?*) 14,0 12,9 14,3 16,6 15,9 14,1 13,7 17,3
ys (kKN/m?) 24,0 24,0 26,5 26,5 24,0 24,0 26,5 26,5
e 0,71 0,86 0,85 0,60 0,51 0,71 0,94 0,53

n 0,42 0,46 0,46 0,37 0,34 0,41 0,48 0,35
YVdamax(KN/m?) 17,5 17,5 18,9 18,9 17,5 17,5 18,9 18,9
Wot (%) 1490 14,90 10,50 10,50 14,90 14,90 10,50 10,50
GC (%) 77,0 84,0 76,0 88,0 72,0 88,0 71,0 86,0
Aw (%) 10,10 -9,70 11,50 -9,70 -9,90 9,60 11,60 -9,50

Fonte: Autor (2022).

ya: peso especifico aparente seco; w: umidade; G.C.: grau de compactagao; e: indice de vazios;
n: porosidade; Aw: variacdo da umidade. C1 a C8 sdo os ensaios realizados, detalhados na
metodologia.
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A variacdo da concentragio absoluta (Cw/Co) dos elementos Cu™?, Cr™> e Ni*? no
reservatorio ao longo do tempo encontram-se apresentadas nas Figuras 76, 77 e 78. Note-
se que as linhas tracejadas e cheias se referem, aos ensaios com concentragdes 12,62

mol/L e 0,79 mol/L, respectivamente.

Figura 76: Concentracdes de cobre no reservatério em funcdo do tempo de
monitoramento dos ensaios.
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Fonte: Autor (2022).

Figura 77: Concentracdes de Cromo no reservatorio em funcdo do tempo de
monitoramento dos ensaios.
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Figura 78: Concentracdes de Niquel no reservatéorio em funcdo do tempo de
monitoramento dos ensaios.
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Fonte: Autor (2022).

Observa-se que os ensaios realizados com maiores concentragdes molares (C4 a
C8) tiveram uma redugdo mais rapida, bem como, alcancaram menores concentragdes
absolutas (Cw/Co). As misturas estudadas apresentaram menores valores de Cw/Co de
acordo com a sequéncia: Cr™> > Cu* > Ni2, indicando que o Cr"® teve uma maior
atenuacao em relagdo aos demais metais presentes no sistema ternario. Tal fato corrobora
com os resultados obtidos com os ensaios de adsor¢do no item 4.4.1.6, os quais apontaram
para a mesma sequéncia de preferéncia (Cr'® > Cu*? > Ni*?). Deve-se destacar que,
ensaios C3 e C4 ndo tiveram seus resultados apresentados para o Cr"® em virtude da
ocorréncia de dessorcao.

Para todos os ensaios, foi possivel notar que até as 48 horas ocorreu uma reducao
significativa da concentragdo inicial dos elementos na solu¢do e, posteriormente, as
concentragdes absolutas tenderem a uma estabilizagao.

A remocio do Cu' apresentou uma oscilagio de dados dentro de uma faixa de
0,17 a 80,94%. O Ni*? apresentou uma amplitude em sua remocdo semelhante, com uma
faixa de variacdo de 1,84% a 79,23%. Deve-se destacar que, os limites minimo e maximo
foram obtidos nos ensaios C6 e C3, respectivamente.

Por fim, o Cr™® teve uma atenuagio levemente superior comparativamente aos
demais metais analisados, com concentragdes absolutas variando de 0,01 a 0,35, ¢

remogdes minima e maxima de 0,61% e 85,37%, respectivamente.
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4.5.2 Coeficientes de Difusdo e Tortuosidade Aparente

Valores de Do dos principais ions presentes em aguas subterraneas encontram-se
no intervalo de 7x107'% a 2x10® m?%/s a 25°C (SHACKELFORD, 2014). Sendo assim,
associando os valores de tortuosidade com os de coeficiente de difusdo dos principais
ions em solucdo aquosa, ¢ de se esperar que valores de coeficiente de difusdo em meios
porosos (D*p) variem de 107" a 10° m?%s a 25°C, podendo atingir, para bentonitas

compactadas, valores ainda menores segundo Shackelford (2014).

Os resultados obtidos para D"j e tortuosidade (1a) para os elementos Cu*?, Cr e
Ni? foram determinados a partir do ajuste dos dados experimentais a solu¢io semi-

analitica da CCE, e estdo detalhados nos préximos itens.

4.5.2.1 Cobre

Os resultados do D", para o Cu™? variaram de 5,80.10'2 a 8,09.107'° m?s,
conforme observado na Figura 79 e na Tabela 24. O R? determinado por meio dos ajustes
dos dados experimentais a solu¢do semi-analitica variou de 0,914 a 0,999. Logo, pode-se
inferir o comportamento dos resultados experimentais obtidos foi bastante semelhante a

equagdo da CCE.

Figura 79: Resultados experimentais da concentragdo de Cu'? no reservatério ao longo
do tempo e solu¢do semi-analitica da CCE.
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Fonte: Autor (2022).
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Figura 80: Resultados experimentais da concentracio de Cu™? no reservatorio ao longo
do tempo e solucdo semi-analitica da CCE (continuagao).
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Fonte: Autor (2022).

Nota-se que para as mesmas concentracdes iniciais, os resultados foram similares,
fato que era esperado e relatado por Gurjdo (2005). Os menores coeficientes de difusao
determinados foram obtidos para os ensaios C3 e C4, que sairam da faixa relatada por
Shackelford (2014), que ¢ de 107" a 10® m?%/s. Possivelmente, esse comportamento
deveu-se a influéncia de outros mecanismos e/ou reagdes, tais como, a reducao do pH.

Anteriormente, no item 4.3.1.4 desta tese, foi apresentada a variacdo do pH da
solucdo ternaria apds o ensaio de equilibrio em lote para os solos e misturadas analisados.

Sendo assim, foi possivel constatar que, para a mistura 5SB e concentracdo molar do
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soluto de 800 mol/L para cada ion metélico, o pH chegou a 3,2, o que pode ter sido
promovida outros mecanismos quimicos que predominaram sobre a difusdo, tais como, a
reacdo com oxido de ferro presente no solo e oxidacdo do Cobre, tal como relatado na

Equagao 35 desta tese.

Tabela 24: Valores de D”p, T., R? obtidos a partir do ajuste a solugio da CCE para o Cu™?.

Ensaio Teor de  Umidade Co Dp* (m?/s) Ta R?
Bentonita de (mol/L)
(%) moldagem
C1 25 Wot-10% 956,8 1,88.107! 0,0256 0,999
C2 25 Wort10% 956,8 1,46.10" 0,0199 0,993
C3 5 Wot-10% 956,8 5,80.10712 0,0079 0,999
C4 5 Wort10% 956,8 8,55.10712 0,0117 0,992
Cs 25 Wot-10% 478.,4 2,86.1071° 0,3902 0,926
Coé 25 Wot 10% 478.,4 8,09.1071° 1,1037 0,988
C7 5 Wot-10% 478.,4 3,54.101 0,0483 0,965
C8 5 Wort10% 478.,4 5,83.10°!1 0,0795 0,914

Fonte: Autor (2022).

De modo geral, observa-se que a umidade de compactagdo ndo afetou
substancialmente no coeficiente de difusdo do Cu*?. Esse comportamento foi semelhante
ao obtido nos estudos de Boscov (1997), que analisou a influéncia do grau de

compactag¢do nos mecanismos de transporte de contaminantes, tais como, a difusao.

Os coeficientes de tortuosidade explicam a relagdo entre coeficientes de difusdo
do contaminante em 4dgua (Do) e do contaminante em meio poroso (D*). Desse modo,
segundo Freeze e Cherry (1979), o fator de tortuosidade aparente pode variar no intervalo
0 <1 < 1,0, sendo o limite superior encontrado em caso do coeficiente de difusdo em
meio poroso ser igual ao coeficiente de difusdo em solugdo livre. Logo, observa-se que
os valores obtidos para 1, estiveram dentro da faixa esperada, variando de 0,0079 a

0,3902, exceto para o ensaio C6.

O ensaio C6 (25% de SB; Co = 478,4 mg/L; wot " 10%) apresentou uma t,= 1,11
(acima de 1,0), o que pode ter se dado pela ocorréncia de fissuras e trincas a partir do 2°
dia de monitoramento (Figura 80), as quais podem ter formado um caminho preferencial

para a passagem do contaminante.
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Figura 81: Ocorréncia de fissuras no ensaio C6 (25% de SB; Co =478,4 mg/L; woit+10%).

Fonte: Autor (2022).

Esse mesmo comportamento foi observado nos estudos de Santos (2020) e Costa

(2021), que explicaram que as fissuras facilitam o fluxo dos metais pelo transporte

difusivo, uma vez que promove um maior distanciamento dos grdos de solo e,

consequentemente, alteram a tortuosidade do meio poroso.

4.5.2.2 Cromo

Os resultados do D", para o Cr*> variaram de 3,40.107'' 29,10.10"'°m?/s, conforme

observado na Figura 81 e na Tabela 25.

Figura 82: Resultados experimentais da concentragio de Cr** no reservatério ao longo do

tempo e solucdo semi-analitica da CCE.
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Fonte: Autor (2022).
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Figura 83: Resultados experimentais da concentragdo de Cr' no reservatorio ao longo do
tempo e solucdo semi-analitica da CCE (continuacao).
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Fonte: Autor (2022).

Tabela 25: Valores de D), 72, R2 obtidos a partir do ajuste a solugdo da CCE para o Cr™.

Ensaio Teorde Umidade Co Dp* (m?/s) Ta R?
Bentonita de (mol/L)
(%) moldagem
1 25 wor-10% 108496  3,40.107!! 0,0572 0,992
2 25 wort10%  1084,96  3,68.107!! 0,0620 0,985
5 25 wot-10% 313,36 1,09.1071° 0,0620 0,985
6 25 woi 10% 313,36 9,10.10°1° 1,5320 0,991
7 5 wo-10% 313,36 9,38.10!1 0,1579 0,961
8 5 wort10% 313,36 1,45.101° 0,2441 0,955

Fonte: Autor (2022).

O R? determinado por meio dos ajustes dos dados experimentais a solu¢cdo semi-

analitica variou de 0,955 a 0,999. Logo, pode-se inferir o comportamento dos resultados
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experimentais obtidos foi bastante semelhante a equacdo da CCE, tal como também

ocorreu com o elemento Cu+2.

Cabe salientar que, os ensaios C3 (5% de SB; Co = 1084,96 mg/L e wot+ 10%) e
C4 (5% de SB; Co = 1084,96 mg/L e wot -10%) e ndo tiveram seus resultados
apresentados, pois tiveram concentragdes finais superiores a concentragdo inicial e,

portanto, ocorreu dessorgao.

Um dos possiveis motivos para a ocorréncia da dessor¢ao nos ensaios C3 e C4
pode ter sido a competi¢do dos ions H" com os céations Cr*?, pois, de acordo com Drever
(1997), para baixo valor de pH do meio, a adsor¢do dos cations metalicos ¢ minima.
Ainda, segundo Elyahyaoui et al. (2017), o Cr* tem sua adsor¢io maximizada apenas em
pH proximo a 6,0, fato que nado foi observado na solugao ternaria quando em contato com
a mistura 5SB e em alta concentracado inicial de soluto (Figura 63).

O intervalo obtido para os valores de Dp* para o Cr™* teve uma maior semelhanca
com a faixa trazida na literatura cientifica quando se compara com os resultados obtidos
para o Cu*?. Sendo assim, possivelmente outras reagdes interferiram menos na difusdo do
Cr*3, e favoreceram o fluxo de massa do ion metalico para o liquido intersticial presente
do corpo-de-prova. Costa (2021) cita que além da difusdo, esses ensaios sofrem efeitos
da sor¢do da tortuosidade do solo, embora a solugdo da CCE apresenta uma boa
aplicabilidade aos dados.

Ademais, a difusdo do Cr*® pode ter sido promovida em virtude da maior afinidade
quimica desse elemento com as misturas analisadas, conforme comprovado anteriormente
na determinag¢do das capacidades adsortivas méaximas de cada elemento em sistema

ternario (Figura 64).

Por fim, tém-se que a 1. apresentou resultados dentro da faixa esperada, variando
de 0,0572 a 0,2441, exceto para o ensaio C6 (25% de SB; Co = 478,4 mg/L; wot  10%),
que apresentou uma tortuosidade aparente superior a 1,0 (1. = 1,5320), fato também foi
observado para o elemento Cu*? e, portanto, pode ser justificado pela formagio de fissuras

no corpo-de-prova no referido ensaio.
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O Ni? apresentou valores de D", variando entre 4,20.107'2 a 7,50.10'° m¥s

(Figura 82 e Tabela 26), estando todos esses valores abaixo do coeficiente de difusao do

Ni*? em solugdo livre (Do), que ¢ de 6,79.1071° m?/s (Li e Gregory, 1974). Nota-se que 0s

intervalos de variacao para o coeficiente de difusao efetivo do solo para os elementos

Cu*? e Ni*? foram bastante semelhantes e, diferentemente do Cr™>, ndo ocorreu dessor¢ao

em nenhum dos ensaios realizados.

Figura 84: Resultados experimentais da concentragio de Ni? no reservatorio ao longo do

tempo e solucdo semi-analitica da CCE.
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Figura 85: Resultados experimentais da concentragdo de Ni'? no reservatorio ao longo do

tempo e solucdo semi-analitica da CCE (continuacao).
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Fonte: Autor (2022).

Tabela 26: Valores de D"y, T, R2 obtidos a partir do ajuste a solucio da CCE para o Ni*.

Ensaio Teor de Umidade de Co Dp* (m?/s) 1Ta R?
Bentonita moldagem (mg/L)
(%)
1 25 wo-10%  1188,48 1,12.10"  0,0165  0,9986
2 25 wort10%  1188,48 5,68.102  0,0084  0,9988
3 5 wo-10%  1188,48 4,30.10'2  0,0096  0,9999
4 5 wort10%  1188,48 6,53.10'2 0,9617  0,9861
5 25 Wot-10% 7425  7,50.10'° 0,3432  0,9502
6 25 Wot 10% 74,25  3,67.10° 05405 00,9843
7 5 Wot-10% 7425  3.86.10""  0,0541  0,8776
8 5 Wort10% 74,25  4,89.10"  0,0720  0,9417

Fonte: Autor (2022).
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Percebe-se que a concentracdo inicial do Ni™? foi o fator que interferiu mais
significativamente no coeficiente de difusdo efetivo do solo, conforme se observa na
Tabela 27. Basicamente, a maior concentragdo inicial resultou em menores valores de D,
e vice e versa. Isso significa que o fluxo de massa do Ni*? da solu¢io contaminante para
o liquido intersticial do corpo-de-prova foi mais lento para a maior concentragao inicial
utilizada. Desse modo, para a concentragao inicial maior hd um maior gradiente quimico
e, consequentemente, € necessario um maior tempo para estabelecimento do equilibrio
entre os dois meios.

O R? variou numa faixa que vai de 0,877 a 0,999, o que permite afirmar que a
solugdo semi-analitica da CCE e os dados experimentais obtidos a partir dos ensaios
tiveram comportamentos semelhantes para o Ni*? e os demais metais analisados, o que
reforca a aplicabilidade da solugdo supracitada para estudos semelhantes.

Por fim, nota-se que o fator de tortuosidade aparente variou no intervalo 0 <, <
1,0, no entanto, para C4 (5% de SB; Co = 1188,48 mg/L; wot * 10%), o valor de ta foi
muito préoximo de 1,0.

No referido ensaio, se observou a expansdao do corpo-de-prova logo apds a
moldagem (Figura 84-A) e, posteriormente a finaliza¢do do ensaio de difusdo, notou a
formagao de trincas e fissuras (Figura 84-B). Desse modo, a expansdo e formacao de
trincas/ fissuras podem-se ter interferido na tortuosidade do meio poroso e,

consequentemente, no transporte difusivo.

Figura 86: Detalhes do ensaio C4. A) Detalhes da expansao no ensaio C4; B) Ocorréncia

de fissuras e trincas apds o ensaio de difusdo.

Fonte: Autor (2022).
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A ocorréncia de fissuras e trincas nos corpos-de-provas também foram relatados
nos estudos de Santos (2020) e Costa (2021) que realizaram ensaios de difusdo com
misturas de SB e SNL, assim como nessa pesquisa.

Costa (2019) também observou a formagdo de trincas durante a realizagdo de
ensaios de permeabilidade a lixiviado com misturas dos mesmos solos analisados nesse
estudo. Lacerda et al. (2011) também identificaram a expansao dos corpos de prova em
ensaios de difusdo realizados com mistura de bentonitica sddica e solo proveniente do
Aterro Sanitario de Rio das Ostras, no Rio de Janeiro.

Fang e Daniels (2017) relatam que os padrdes de fissuras em solos contaminados
variam a depender da quimica do contaminante, sendo controlados principalmente pela
tensdo superficial e pela constante dielétrica do solo. Esses autores afirmam, ainda, que
solos com estrutura floculada atingem maiores extensodes de fissuras do que aqueles com
estrutura dispersa, que ¢ tipica de solos compactados.

Costa (2019) destaca que a utilizagdo de uma camada de solo com adi¢ao
excessiva de um material altamente expansivo, a, pode acarretar o surgimento de fissuras
ao longo da camada, fazendo com que essa camada perca a sua funcionalidade e gere

caminhos preferenciais de percolagao favorecendo o avango da contaminagao.

Nao foi constatado haver influéncia direta da umidade de compactagao na difusao
dos elementos Cr™, Ni*? e Cu™. Dentre as variaveis analisadas, a concentracdo inicial
contida no reservatério foi o fator que interferiu de maneira mais notdria no transporte
difusivo, de modo que maiores concentragdes molares acarretaram um transporte de

massa mais rapido.
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5 CONSIDERACOES FINAIS

5.1 CONCLUSOES

. Verificou-se que a adi¢cao de SB ao SNL proporciona um aumento na presenca de
finos, plasticidade, CTC, redugdo da permeabilidade a agua, sem haver expansdao
excessiva.

o A composi¢do quimica indicou que os solos analisados tiveram uma quantidade
significativa de 0xidos de ferro e manganés, o que favorece a imobiliza¢ao dos metais em
virtude do aumento da CTC. O SNL ¢ composto majoritariamente por quartzo e o SB tem
em sua mineralogia os argilo-minerais montmorilonita e caulinita, o que justifica seu uso
em misturas de solos utilizadas em camada de base em aterros sanitarios.

. Os atributos quimicos indicaram que o SB tem pH basico, embora apresente um
significativo saldo de cargas negativo nas superficies dos coloides do solo.

o As caracteristicas geotécnicas LL, LP, IP, permeabilidade a agua e expansao
apresentaram uma relag@o direta com o acréscimo de SB bentonitico. A partir disso, foi
possivel obter um bom ajuste as equacdes empiricas que relacionam essas varidveis
existentes na literatura, bem como, propor correlagdes que se adaptam melhor a misturas
de solos que apresentem caracteristicas geotécnicas e mineralogia semelhantes aos solos
dessa pesquisa.

. Em sistema mono-componente, os solos analisados demonstraram uma maior
retencdo do Cr*> em relacdo aos demais elementos. Considerando os resultados obtidos a
partir do ajuste dos dados aos modelos de Langmuir, Freundlich e Redlich-Peterson, a
sequéncia de adsorcdo foi Cr™® > Cu*? > Ni*%;

o Nos sistemas binarios Cr™> + Cu*? e Cr™ + Ni*?, a interagdo entre os cations foi
antagonista e, portanto, a competicdo quimica reduziu a capacidade adsortiva maxima do
Cr*3. Ademais, o antagonismo foi diretamente proporcional ao incremento de SB. Ja no
sistema ternario, a intera¢do foi sinérgica para os todos os elementos nas misturas
contendo até 20% de SB.

. Um dos possiveis fatores para nao ter havido uma relagao direta entre as variaveis
teor de solo bentonitico, umidade e compactacao, concentragdo inicial e coeficiente de
difusdo efetivo, pode ter sido a formagdo de trincas, fissuras e expansao dos corpos-de-
prova. Esses fatos modificaram a tortuosidade do meio poroso, € consequentemente,

afetou na difusdo dos elementos analisados.
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. O pH mostrou ser um fator determinante na adsor¢ao e difusao dos metais pesados
nas misturas de solos, atuando de forma direta na solubilidade dos cations metalicos e,
consequentemente, na retencao desses contaminantes. Esses fatores se sobressairam
quando comparados as propriedades dos elementos, tais como, raio idnico e
eletronegatividade.

. Sugere-se que as misturas podem ser usadas em camada de base em aterros
sanitarios, auxiliando na imobilizacdo de metais pesados, desde que utilizadas em
proporcdes inferiores a 25% de SB. Caso sejam utilizados teores superiores a este, deve
ser analisada a viabilidade da utilizagdo de técnicas de reducao do pH do SB, de modo a

evitar a precipitacdo dos metais no meio.

5.2 SUGESTOES PARA TRABALHOS FUTUROS

Analisar o efeito da competi¢do quimica em lixiviado de diferentes idades de
biodegradacao;
o Avaliar possiveis fatores causadores das trincas e fissuras nas misturas;

. Realizar ensaios de microscopia eletronica para os corpos-de-prova apos o ensaio

de difusdo, de modo a analisar a modifica¢do na estrutura do solo;

o Aplicar os modelos fisico-quimicos de adsor¢do multicomponentes para outros
metais;
. Avaliar variacao da permeabilidade do efluente/lixiviado com tempo e comparar

com a permeabilidade a 4gua;
. Realizar ensaios em coluna para consideragdo do mecanismo de dispersdao no

transporte do contaminante pela camada de base de solo compactado.
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APENDICE A
APENDICE A — Resultados dos ajustes das isotermas de sorcio do Cr*? em sistema

ternario aos modelos Langmuir Nao-Modificado, Langmuir Estendido, Langmuir

Modificado, Sips Modificado e Redlich-Peterson Estendido

Isotermas de sor¢do de Cu*? em sistema terndrio em mistura 5SB.
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Isotermas de sor¢do de Cu™ em sistema ternario em 25SB.
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Isotermas de sor¢do de Ni*? em sistema ternario em 25SB
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Isotermas de sor¢do de Cr™> em sistema ternario em 25SB.
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Resultados obtidos a partir do ajuste ao modelo de Langmuir Nao Modificado.

Modelo Modelo Langmuir Nao Modificado
Parametros de (max kL
ajuste R? SQR REQM R
(mg/g) | (L/mg)

5% - Cu* 1,19 0,87 0,239 19,525 0,884 -0,488
15% - Cu™? 1,07 1,09 0,262 4,154 0,408 -0,511
25% - Cu™? 6,98 0,06 0,027 7,864 0,561 0,165
5% - Ni2 1,27 0,89 0,681 12,238 0,700 -0,825
15% - Ni*2 2,74 0,74 0,539 1,504 0,245 0,734
25% - Ni*2 2,445 0,734 0,055 7,417 0,545 -0,234
5% - Cr* 1,46 0,46 0,486 19,628 0,886 0,697
15% - Cr*? 4,30 0,80 0,888 9,483 0,616 0,942

25% - Cr*3 3,717 1,427 0,539 22,260 0,944 0,734
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Resultados obtidos a partir do ajuste ao modelo de Langmuir Estendido.

Modelo Modelo Langmuir Estendido
Parametros de
ajuste (max kL R? SQR REQM R
(mg/g) | (L/mg)

5% - Cu™ 4,93 0,87 0,702 9,870 0,628 -0,335
15% - Cu™*? 1,49 1,09 0,709 3,279 0,362 -0,484
25% - Cu™? 25,50 0,06 0,698 4,083 0,404 0,124
5% - Ni*? 2,58 0,89 0,713 7,705 0,555 -0,750
15% - Ni*? 4,39 0,74 0,602 0,515 0,144 0,776
25% - Ni*? 1,64 0,734 0,125 2,140 0,293 0,354
5% - Cr* 12,76 0,46 0,706 3,876 0,394 0,698
15% - Cr*? 14,13 0,80 0,711 0,991 0,199 0,945
25% - Cr" 5,18 1,427 0,703 3,805 0,390 0,857

Resultados obtidos a partir do ajuste ao modelo de Langmuir Modificado.

Modelo Modelo Langmuir Modificada
Parametros de
ajuste (max kL n R? SQR REQM R
(mg/g) = (L/mg)
5% - Cu™? 1,19 0,87 0,100 0,278 0,278 0,105 -0,527

15% - Cu™ 1,07 1,09 4,200 0,357 0,345 0,117 0,587
25% - Cu™ 6,98 0,06 0,100 0,330 0,330 0,115 -0,575
5% - Ni*? 1,27 0,89 1,800 0,007 0,037 0,038 0,192
15% - Ni*? 2,74 0,74 0,100 0,576 0,576 0,152 0,759
25% - Ni'? 2,445 0,734 11,900 0,050 0,105 0,065 -0,323
5% - Cr*? 1,46 0,46 1,800 0,012 0,000 0,000 0,000
15% - Cr'? 4,30 0,80 0,100 0,264 0,586 0,153 0,766
25% - Cr* 3,717 1,427 0,040 0,264 0,586 0,153 0,766




Resultados obtidos a partir do ajuste ao modelo de Sips Modificado.
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Modelo Modelo SIPS Modificado
Parametros Qmax Krp nRp
de ajuste K SQR REQM R
5% - Cu™ 1,188  8,69E-01 1,000 0,205 18,381 0,857 -0,452
15%-Cu™ 17,260 531E-05 0,435 0372 8,856 0,595 -0,610
25% - Cu™? 3,488 8,61E-01 0,873 0,723 3,890 0,394 0,093
5% - Ni*? 1,271 0,933 1,000 0,680 10,775 0,657 -0,824
15% - Ni*? 2,686 0,867 1,000 0,7001 9,334 0,611 -0,680
25% - Ni'? 2,646 0,937 0,970 0,133 4,502 0,424 0,365
5% - Cr* 1,279 0,854 0,998 0,493 0,823 0,565 0,493
15% - Cr*3 2,741 0,740 1,000 0,710 6,861 24,258 16,908
25% - Cr" 7,174 0,002 0,314 0,822 0,524 0,985 0,822

Resultados obtidos a partir do ajuste ao modelo de Redlich-Peterson Estendido

Modelo Modelo Redlich-Peterson Estendido
Parametros de Krp anp B
R? SQR REQM R
ajuste

5% - Cu™? 1,033 0,869 1,000 0,419 14,623 0,765 -0,647
15% - Cu™ 0,317 1,000 0,636 0414 8,827 0,594 -0,643
25% - Cu™ 1,220 0,813 0,757 0,795 7,895 0,562 0,892
5% - Ni*2 0,156 0,109 1,000 0,499 15,213 0,780 -0,707
15% - Ni*2 0,017 0,003 1,000 0,224 5,078 0,451 -0,473
25% - Ni'? 0,011 0,001 1,000 0,025 9,068 0,602 0,158
5% - Cr*3 0,795 0,997 0,865 0,34 14,63 0,76 0,59
15% - Cr*3 4989,629 3956,361 0,767 0,94 14,74 0,77 0,97
25% - Cr" 2,065 0,521 1,000 0,94 3,16 0,36 0,97




