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RESUMO 



 

 

 

MARTINS, Adriana Lau da Silva. Estudo do processo Fenton-like heterogêneo 

utilizando resíduo do beneficiamento do ferro como catalisador na degradação 

do Mercaptobenzotiazol (MBT). Tese (Doutorado em Tecnologia dos Processos Químicos 

e Bioquímicos) – Escola de Química, Universidade Federal do Rio de Janeiro, Rio de Janeiro, 

2017. 

 

RESUMO 

 

 

A presença de compostos recalcitrantes em efluentes da indústria química e a geração de 

resíduos sólidos provenientes do beneficiamento do ferro tem gerado grande preocupação 

ambiental, tornando-se a legislação vigente cada vez mais exigente e atuante quanto a 

fiscalização do lançamento de efluentes no corpo d’água e a disposição final destes resíduos 

sólidos. O reaproveitamento de resíduos sólidos da siderurgia tem despertado grande interesse 

em vários setores, portanto neste estudo o resíduo sólido do beneficiamento de ferro será 

avaliado para ser utilizado como catalisador de uma reação de oxidação química, devido a 

presença do ferro. Os processos oxidativos avançados (POA), caracterizados pela geração de 

espécies reativas de oxigênio, tais como o radical hidroxila, são considerados métodos eficazes 

para a degradação de compostos recalcitrante e o POA investigado neste trabalho foi o processo 

Fenton-like heterogêneo que utiliza como catalisador o óxido de ferro para gerar o radical 

hidroperoxil para degradar o contaminate. O objetivo desse trabalho foi avaliar o processo Fenton-

like heterogêneo para a degradação do mercaptobenzotiazol (MBT) em água residuária sintética 

utilizando os resíduos sólidos do beneficiamento do ferro como catalisador da reação de oxidação. 

A degradação desse poluente foi alcançada pelo processo Fenton-like heterogêneo. Das variáveis 

analisadas, o pH foi a mais expressiva, sendo necessário conduzir os testes em meio ácido para 

atingir maiores eficiências de degradação do MBT.  

 

Palavras Chaves: Fenton-like, resíduo de minério de ferro, degradação,                            

mercaptobenzotiazol, POA 

 

 

 

 



 

 

ABSTRACT 

 

The presence of recalcitrant compounds in wastewater from the chemical industry and the 

generation of solid waste from the iron treatment has generated great environmental concern, 

becoming the current legislation more and more demanding and active as regards the inspection 

of the discharge of effluents in the body d ' Water and final disposal of these solid wastes. The 

reuse of solid wastes from the steel industry has aroused great interest in several sectors, so in 

this study the solid residue of iron processing will be evaluated to be used as a catalyst for a 

chemical oxidation reaction due to the presence of iron. The advanced oxidative processes 

(AOP), characterized by the generation of reactive oxygen species, such as the hydroxyl radical, 

are considered effective methods for the degradation of compounds recalcitrant and the AOP 

that will be investigated in this work was the Fenton-like heterogeneous process that uses As 

catalyst the iron oxide to generate the hydroperoxyl radical to degrade the contaminate. The 

objective of this work was to evaluate the heterogeneous Fenton-like process for the 

degradation of mercaptobenzothiazole (MBT) in synthetic wastewater using the solid residues 

of the iron treatment as a catalyst for the oxidation reaction. The degradation of this pollutant 

was achieved by the heterogeneous Fenton-like process. Of the analyzed variables, the pH was 

the most expressive, being necessary to conduct the tests in acid medium to reach higher 

degradation efficiencies of MBT. 
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1 INTRODUÇÃO 

Com o crescimento populacional e industrial, uma busca incessante por novas descobertas 

para atender as necessidades humanas e tecnológicas, tem sido estimulada. Neste ponto, surge 

a necessidade do desenvolvimento de uma variedade de substâncias químicas produzidas em 

larga escala para atender diversos setores industriais. 

A mineração é um dos setores básicos da economia do país, contribuindo de forma 

decisiva para o bem estar e a melhoria da qualidade de vida das presentes e futuras gerações, a 

partir do momento em que é responsável pela produção primária de vários materiais. A 

variedade de produtos químicos utilizados nas diversas etapas do beneficiamento de minérios 

cresceu com a necessidade de aumentar a eficiência dos processos e, dentre estes, ressaltam-se 

os produtos orgânicos, que são utilizados em elevadas concentrações, como depressores, 

dispersantes, floculantes, coletores, espumantes, auxiliares de filtração, dentre outros. A 

remoção destes produtos permite aumentar o percentual de água de recirculação e diminuir a 

contaminação nas barragens de rejeito. 

As partículas de quartzo são indesejáveis nas técnicas siderúrgicas subsequentes e, por 

conseguinte, o minério necessita ser processado para que ocorra a retirada dessas partículas. 

Deste procedimento, ocorrem dois produtos: um concentrado de minério de ferro, e um rejeito, 

que é depositado em barragens. 

O reaproveitamento de resíduos sólidos industriais tem despertado grande interesse, já 

que tanto a legislação vigente quanto a fiscalização relacionadas à disposição final destes 

resíduos tornam-se cada vez mais rigorosas e atuantes. Portanto, as empresas siderúrgicas vêm 

realizando diversas pesquisas em conjunto com universidades e instituições tecnológicas para 

o desenvolvimento de alternativas técnicas, ambiental e economicamente viáveis para a 

utilização dos resíduos gerados no seu processo produtivo. 

Neste estudo será investigada a utilização do resíduo do processo de deslamagem da 

indústria da mineração de ferro como catalisador de uma reação química de degradação de um 

composto orgânico persistente, ou seja, pouco biodegradável. Esta substância orgânica é 

largamente utilizada nos processos de flotação de óxidos, na mineração do ouro e também como 

acelerador do processo de vulcanização das borrachas, o mercaptobenzotiazol (MBT) que é um 

produto persistente. 

A degradação do MBT será investigada utilizando o Processo Oxidativo Avançado 

Fenton-like. Será usado o resíduo da mineração, com elevado teor de hematita, como fonte de 
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ferro. O processo Fenton-like pode ser operado em uma ampla faixa de pH e apresentando como 

uma das vantagens, a geração de menor quantidade de lodo se comparado com os tratamentos 

convencionais, e tem sido bastante utilizado em processos de degradação de corantes da 

indústria têxtil (NTAMPEGLIOTIS et al, 2006, RATANATAMSKUL et al, 2006, ARAÚJO 

2008). Apesar da maior velocidade de reação entre Fe
2+ 

e H
2
O

2
, nas reações de Fenton-like, a 

utilização de Fe+3 torna-se conveniente, pois neste estado de oxidação o ferro é mais abundante, 

tem menor custo e mais estável (AGUIAR et al., 2007). 

O uso dos Processos Oxidativos Avançados (POA) tem se tornado cada vez mais 

promissores e eficientes para promover degradação destas substâncias recalcitrantes e vem 

sendo amplamente utilizado por diferentes segmentos da indústria no tratamento de seus 

efluentes desde a década de 90.   

O emprego de resíduos industriais no tratamento de efluentes líquidos seja como 

materiais adsorventes alternativos ou catalisadores é muito vantajoso, pois além de remover 

contaminantes de efluentes, minimiza o impacto ambiental e reduz os custos relativos à 

disposição do próprio resíduo em aterros. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



24 

 

 

2 OBJETIVOS 

 

2.1. Objetivo Geral 

Esta pesquisa tem como objetivo avaliar a possibilidade de utilização do resíduo da 

mineração de ferro, obtido na etapa de deslamagem, como catalisador na reação de Fenton-

Heterogêneo para a degradação do mercaptobenzotiazol (MBT) ou preferencialmente 

mineralizar (converter o poluente orgânico em CO2, H2O e ácidos minerais) e assim, garantir a 

qualidade dos recursos hídricos, receptores de efluentes tratados.  

 

2.2. Objetivos específicos  

 

 Efetuar a caracterização granulométrica, química e mineralógica do resíduo da 

mineração de ferro para obtenção das frações mais concentradas em ferro e conhecer a 

forma mineralógica do ferro presente; 

 Avaliar o efeito do potencial zeta do resíduo no processo adsortivo e oxidativo; 

 Estudar a cinética da reação do MBT no resíduo, com a variação da concentração do 

resíduo e variação do pH; 

  Analisar a capacidade adsortiva do resíduo de ferro (hematita), utilizando os modelos 

de adsorção de Langmuir e Freundlich, para remoção do MBT; 

 Avaliar a produção de espécies fortemente oxidantes e testar a taxa de degradação do 

poluente (MBT) de um efluente; 

 Avaliar a etapa controladora da reação de degradação do MBT com H2O2/Fe2O3; 

 Estudar a lixiviação de ferro para o meio reacional a partir da dissolução da hematita; 

 Investigar os parâmetros ótimos para a degradação do mercaptobenzotiazol aplicando o 

tratamento de Fenton- Heterogêneo; 

 Identificar a ocorrência da formação de intermediários do MBT. 
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3  REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

3.1. Ferro 

Os principais minerais que contêm ferro são: hematita (70% em massa de ferro), 

magnetita (72% em massa de ferro) e goethita (63% em massa de ferro). As formações ferríferas 

bandadas, denominadas itabirito, compostas de hematita (Fe2O3) e sílica, se constituem nos 

maiores depósitos de minério de ferro. O minério de ferro, em virtude de suas propriedades 

químicas e físicas, é, na sua quase totalidade, utilizado na indústria siderúrgica (98%) 

(HENRIQUES, 2012). O restante é utilizado como carga na indústria de ferro-liga e na indústria 

de cimento. 

Os minerais de ferro apresentam baixo custo (quando na forma natural ou sintética), alta 

estabilidade, não apresenta toxicidade ao meio ambiente, tem alta capacidade de adsorção 

(devido a elevada razão entre área superficial e volume) e apresenta diversas formas de 

utilização, devido à possibilidade de recobrir sua superfície com polímeros ou moléculas. Além 

destas propriedades, a reutilização do óxido de ferro é facilitada devido à possibilidade de 

separação deste material e devido a suas propriedades magnéticas (SILVA, PINEDA E 

BERGAMASCO, 2015). Com isso, os óxidos de ferro têm recebido muita atenção para a 

remoção de metais pesados e de poluentes orgânicos de águas residuárias (ZHANG et al. 2014). 

Normalmente, as reações de Fenton homogêneo convencionais, onde são adicionados 

sais de Fe(II), são realizadas em valores de pH menores ou iguais a 3 para maior eficiência do 

processo. Isso requer que os efluentes com pH maiores do que 3 sejam previamente 

acidificados. Uma variedade de minerais de ferro pode ser usada como catalisador em reações 

de Fenton heterogêneo para a mineralização de vários poluentes orgânicos persistentes. A 

aplicação de minerais de ferro como catalisadores em reações de Fenton tem as seguintes 

vantagens: (1) o pH do efluente pode estar na faixa de 5 a 9; (2) a remoção do catalisador após 

o tratamento é muito fácil; (3) a vida útil do catalisador é longa; (4) efeito insignicante de 

carbonatos inorgânicos sobre as reações; e (5) geração de menor quantidade de lodo. No 

entanto, a principal desvantagem do Fenton heterogêneo usando os minerais de ferro é a lenta 

taxa de degradação dos poluentes orgânicos em comparação com o processo Fenton 

convencional (HUANG et al., 2013). Esta desvantagem pode ser regulada por meio da adição 

de compostos quelantes tais como citrato, malonato, ácido etilenodiamino tetracético e oxalato  
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(NIDHEESH, 2015). 

 

Dentre os diversos campos em que os óxidos de ferro são aplicados destacam-se os 

processos envolvendo adsorção e catálise, que têm atraído grande interesse, devido, 

principalmente, às suas propriedades redox e texturais (OLIVEIRA et al., 2013).  

 Sendo a hematita, a fonte de ferro deste estudo, neste trabalho será dado um maior 

aprofundamento aos estudos relacionados à hematita. A hematita é o óxido de ferro conhecido 

há mais tempo pelo homem e está presente em rochas e no solo. Sua cor é vermelho sangue, de 

onde se origina o nome (do grego haima = sangue). O óxido de ferro, de fórmula Fe2O3, consiste 

de lâminas de octaedros compartilhando arestas, com dois terços dos sítios ocupados por Fe3+e 

o restante arranjado regularmente, formando anéis hexagonais de octaedros conforme 

apresentado na Figura1 (OLIVEIRA et al., 2013). 

 

Figura 1.Estrutura Cristalina da Hematita (Oliveira et al., 2013) 

 

Devido às suas propriedades semicondutoras, a hematita tem sido estudada 

extensivamente em duas reações fotocatalíticas especiais: degradação de contaminantes em 

meio aquoso (SILVA, 2011) e produção de H22 via clivagem fotocatalítica da água (MENG, 

2011). No primeiro caso, as vacâncias fotogeradas na banda de valência são capazes de oxidar 

a molécula de água para formar espécies altamente oxidantes e não seletivas, isto é, radicais 

·OH, que são capazes de degradar contaminantes orgânicos refratários à biodegradação, tais 

como, compostos organoclorados e corantes têxteis. Dependendo do grau de oxidação, as 

moléculas orgânicas podem ser completamente degradadas para formar CO2, água e sais 

minerais. No segundo caso, os elétrons fotogerados na banda de condução da hematita podem 
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ser transferidos para os prótons da molécula de água para formar moléculas de H2 (MENG, 

2011). 

A Hematita tem recebido muita atenção como um catalisador heterogêneo devido 

(ARAÚJO et al., 2011 e CAO et al., 2015): (1) ser um mineral abundante e de baixo custo, (2) 

ter a área de superfície grande, (3) ter a superfície elevada em relação ao volume, (4) morfologia 

especial, (5) topologia bem definida, e (6) mesmo depois de perder a sua reatividade, pode ser 

usado como uma matéria-prima para a produção de ferro-gusa em um alto-forno sem ter 

qualquer impacto ambiental. Dopagens de outros íons de metais pesados e não-metálicos na 

hematita aumentou a sua capacidade de degradação de poluentes como foram apresentados em 

levantamentos bibliográficos realizados por Nidheesh (2015).  

 

 Nos últimos 50 anos, tem-se observado que as reações intermediárias de hidrólise do Fe 

(III) são muito complexas, de modo que a descrição química completa para a formação das 

reações e produtos de hidrólise ainda não foram completamente esclarecidas.  A solubilidade 

de várias espécies mononucleares de ferro (III) é ilustrada no diagrama da Figura 2, no qual a 

concentração de ferro, em mol L-1, é plotada em função do pH.  
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Figura 2. Diagrama de solubilidade para o ferro (III) (Fonte: STUMM e O’MELIA, 1968) 

 

 Na Figura 2, são representadas apenas as espécies mononucleares, porque as espécies 

polinucleares são extremamente dependentes da composição química do efluente. Mesmo para 

as espécies mononucleares, entretanto, devido à grande variabilidade nas constantes de 

solubilidade e formação dos vários hidróxidos metálicos, as curvas apresentadas devem servir 

apenas como referência. 

As linhas mais espessas representam a concentração total aproximada de ferro solúvel 

após a precipitação de Fe(OH)3(s). Conforme ilustrado, a região de operação para a precipitação 

de ferro situa-se entre pH 7 e 9, com solubilidade mínima em pH 8,0. A área sombreada 

corresponde aproximadamente à região de dosagem de coagulante e pH em sistemas de 

tratamento de água. Logo, com base nesse diagrama, a coagulação com cloreto férrico, no 

tratamento de água, ocorre sob condições de pH e dosagem de coagulante tais que os sistemas 

estão supersaturados com relação à precipitação de hidróxido metálico. É por esta razão que em 

processo Fenton convencional, as reações são desenvolvidas em pH ácido (3,0), faixa esta onde 

o ferro ainda não atingiu pontos de menor solubilidade. 
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No Quadro 1, são apresentadas as reações e as constantes de equilíbrio das espécies de 

ferro. 

 

Quadro 1. Reação e constantes de equilíbrio para espécies de ferro. (Fonte: METCALF e EDDY, 2003). 

Reações                                                                                                                 log K 

Fe(OH)3(s) + 3H+  ↔  Fe+3 + 3 H2O                                                                         3,2  

Fe(OH)3(s) + 2H+  ↔  Fe(OH)+2 + 2 H2O                                                                 1,0 

Fe(OH)3(s) +   H+  ↔  Fe(OH)+ +  H2O                                                                   -2,5 

Fe(OH)3(s) + 3H+  ↔  Fe(OH)3                                                                               -12,0 

Fe(OH)3(s) + H2O↔  Fe(OH)4
-+ H+                                                                      -18,4 

3.1.1. Minério de Ferro 

Mineral é um corpo natural sólido e cristalino formado em resultado da interação de 

processos físico-químicos em ambientes geológicos. Cada mineral é classificado e denominado 

não apenas com base na sua composição química, mas também na estrutura cristalina dos 

materiais que o compõem. Os minerais dos quais são extraídos metais e outros produtos com 

vantagem econômica são chamados minérios, isto é, são economicamente auto-sustentáveis 

para a sua prospecção e exploração industrial, como nos processos de mineração (FARIAS, 

2002). O minério de ferro extraído da mina é beneficiado para remoção de impurezas tais como 

sílica e alumina, para aumento de seu teor. Entretanto, no processo de beneficiamento surge 

uma fração de resíduo (que inclui partículas grossas e finas), sendo normalmente dispostas em 

bacias de rejeitos para posterior tratamento e/ou recuperação. Em algumas mineradoras, 45% 

da alimentação diária, que corresponde a 8000 t, são despejadas em bacias de rejeitos sob a 

forma de lamas (partículas inferiores a 13 μm), que possuem teores de ferro mais elevados e de 

sílica inferiores aos da alimentação. O aproveitamento desse material é muito interessante para 

sua utilização na pelotização, devido a sua granulometria adequada. Além disso, haveria uma 

diminuição do volume de material a ser depositado em bacias de rejeitos, amenizando um 

problema ambiental, bem como para o aumento da vida útil das jazidas (MARTINS et al, 2002). 

No processamento de minério de ferro de alto teor são utilizados processos como: 

cominuição, classificação e deslamagem, sendo este último ficando localizado entre os 

processos de classificação e enriquecimento. Para minérios de ferro de baixo teor torna-se 

necessário a introdução de métodos de concentração, como a flotação, de forma a aumentar o 

teor de ferro e minimizar os teores de SiO2 e Al2O3.  
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A deslamagem é a remoção das lamas e é uma importante etapa realizada antes da 

flotação de minérios de ferro, para evitar que as lamas recubram as partículas liberadas e 

flotáveis prejudicando a sua flotabilidade.   

Na tecnologia mineral, a flotação é um processo de separação dos minerais que é 

conduzido em meio aquoso e na presença de bolhas de ar. A seletividade do processo de flotação 

baseia-se no fato de que a superfície de diferentes espécies minerais pode apresentar distintos 

graus de hidrofobicidade. Partículas hidrofóbicas são menos ávidas por água, ou seja, uma 

partícula hidrofóbica caracteriza-se como aquela superfície essencialmente não polar, tendo 

mais afinidade com ar do que com água. 

O Brasil é um dos maiores produtores de minério de ferro do mundo, e a Figura 3 

apresenta o cenário de crescimento da produção de minério de ferro no Brasil até 2014, e a 

flotação em coluna é amplamente utilizada como processo de concentração. Grande parte do 

minério alimentado às usinas de beneficiamento é descartada na etapa de deslamagem, 

causando perdas da ordem de 45% das partículas de valor. Estas lamas têm características 

peculiares, como teores de ferro mais elevados e teores de sílica mais baixos que a alimentação 

(CARVALHO, 2012). 

 

Figura 3. Evolução da produção de minério de ferro no Brasil (CARVALHO, 2012) 

 

 

Para uma operação eficiente na deslamagem, o principal parâmetro a ser controlado é o 

grau de dispersão das espécies minerais contidas na polpa. 

Dispersão é o termo utilizado quando as partículas contidas no meio aquoso se 

encontram na forma coloidal. Coelho (1984) também utiliza essa terminologia em se tratando 

de sistemas contendo partículas maiores que 1 μm (finos e ultrafinos), uma vez que o 
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comportamento de dispersões coloidais e suspensões de partículas minerais muito pequenas é 

semelhante. 

Para se obter um bom desempenho na etapa de deslamagem, a dispersão das partículas 

finas é obtida adicionando-se hidróxido de sódio na alimentação dos hidrociclones que operam 

em circuito fechado com os moinhos primários, para elevar o nível de estabilidade do sistema. 

O controle da dispersão é feito monitorando-se o pH da polpa que alimenta os hidrociclones. 

De acordo Srivastava e outros (2001), um dos primeiros problemas que surge na 

recuperação de lamas de ferro é a caracterização da composição desse rejeito e da origem do 

minério. As características físicas e químicas dessas lamas dependem basicamente das 

operações de moagem e dos constituintes da água do processo (GHOSE e SEN, 2001). 

 Segundo Oliveira (2006) as propriedades superficiais das lamas influenciam o 

recobrimento de lamas sobre as partículas (slimes coating), alteram a rigidez da espuma, 

interferem no contato bolha/partícula e tornam pouco efetiva a atuação dos reagentes, por suas 

interações com as lamas que possuem elevada área superficial quando comparadas com as das 

partículas do minério. Os principais constituintes destas lamas são a sílica, alumina e ferro na 

forma de óxidos/hidróxidos. Outros constituintes, em menor proporção, na forma de óxidos de 

Mn, Cr, Co, Ni, Cu, Zn, etc., podem ser encontrados (GHOSE e SEN, 2001). Dentre os 

processos de concentração no Brasil, estima-se que somente para o minério de ferro mais de 60 

milhões de toneladas de concentrados são produzidos pelo processo de flotação, ou seja, pelo 

processo de flotação reversa, no qual as partículas de minério de ferro são hidrofilizadas e as 

dos minerais de sílica, hidrofobizadas. Considerando-se o consumo de coletor na flotação de 

minério de ferro da ordem de 50 g t-1, uma otimização nas matérias-primas de produção é de 

suma importância.  

Uma vez que o quartzo e a ganga silicatada são as impurezas mais frequentemente 

presentes nos minérios de ferro brasileiros, e a faixa granulométrica muito fina, inferiores a 150 

μm, o método de concentração mais amplamente utilizado é a flotação.  

Para obtenção do concentrado de ferro, o minério é submetido a etapas sucessivas de 

peneiramento, britagem, moagem, deslamagem e flotação, a maioria delas envolvendo água. 

Por isso geralmente os resíduos de minério de ferro apresentam-se na forma de polpas, 

constituídas por uma fração líquida e uma sólida com diferentes minerais em suspensão e 

elementos químicos dissolvidos. Para cada tonelada de minério de ferro é produzida em média 

0,5 toneladas de rejeitos, sendo a razão gravimétrica entre o produto final e os rejeitos 

produzidos de 2:1 (BOSCOV, 2008). 
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Os resíduos produzidos pelo processo de beneficiamento podem ser descartados de duas 

formas: líquida (polpas), sendo o seu transporte feito em tubulações através de bombas ou por 

gravidade; ou sólida (pasta ou granel), com o transporte feito por caminhões ou correias 

transportadoras. 

A disposição de resíduos pode causar diversos impactos ao ambiente, como a poluição 

visual, causada pela alteração da paisagem natural, contaminação de águas subterrâneas e 

superficiais, contaminação do ar, assoreamento de cursos de água entre outros. E estes impactos 

podem se agravar em função do tipo de disposição que for adotado e do não cumprimento dos 

requisitos básicos de segurança e controle ambiental. 

O aproveitamento total dos resíduos sólidos gerados numa indústria é uma necessidade, 

devido à escassez dos recursos naturais não renováveis e à busca pela minimização de resíduos 

e uso de tecnologias mais limpas (CALMON, 2007). 

 

3.2. Mercaptobenzotiazol (MBT) 

 

As mercaptanas são álcoois em que o oxigênio foi substituído por um enxofre. O radical 

pode ser alquila ou arila e freqüentemente é utilizado o sal correspondente. São coletores 

seletivos para sulfetos de cobre e zinco, bons coletores para minerais oxidados. O 

mercaptobenzotiazol (MBT) é um coletor bastante eficiente entretanto, apresenta cheiro  

desagradável. É um coletor aniônico na concentração de minério de ferro por flotação (LUZ et 

al; 2004). No Quadro 2 foram apresentadas as propriedades físico-químicas do 

mercaptobenzotiazol. O MBT possui os seguintes nomes químicos segundo o que foi relatado 

pela comissão Européia (2005): Benzotiazol-2- tiol; 2- benzotiazol; 2-mercaptobenzotiazol; 

1,3-benzotiazol-2-tiol (IUPAC).  

Existem quatro tipos de MBT em presença de água, com tautômeros do tipo tiônico e 

tiólico, conforme Figura 4. A molécula neutra na solução ácida, ambas as moléculas tautômeras 

e o íon próximo a solução neutra, e somente o íon no pH mais alcalino (NUMATA et al; 1998). 

O tautômero se encontra na faixa de pH 3 ao 9 (ANDREAZZOI, 2001). 

 

 

Figura 4.Tautômeros do MBT, formas tiol e tiônica, respectivamente (NUMATA et al; 1998). 
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pKa = 6.94; [MBT] → [MBT-] + [H+]   (BAO et al., 2014) 

 

 
Quadro 2. Propriedades Físico-químicas do MBT 

Parâmetros Dados Referências 

Peso Molecular 167,25 Comissão Européia (2005) 

Fórmula Molecular C7H5NS2 Comissão Européia (2005) 

pk1 7,0 Sutherland (1959) 

pk1 6,94 Bao et al (2014) 

pk1 7,69 Andreozzi et al (2001) 

pk2 2,3 Sutherland (1959) 

Ponto de fusão (ºC) 179 Bao et al (2014) 

LD50 (mg/kg) 100 Bao et al (2014) 
 

 

Segundo Liu et al. (2012), compostos mercaptobenzoheterociclico: 2-

mercaptobenzotiazol (MBT), 2-mercaptobenzoxazole (MBO) e 2-mercaptobenzimidazol 

(MBI), são amplamente utilizados como inibidores de corrosão de cobre e ligas amarelas e 

coletores de flotação, mas a verdadeira natureza da atividade e seletividade de adsorção a 

superfícies sólidas ainda é incerto. Usando a teoria dos cálculos de densidade funcional (DFT), 

este estudo investigou a relação estrutura-reatividade de MBO, MBI e MBT como coletores de 

flotação com sulfetos. Os resultados demonstraram que os heteroátomos O, N e S em MBO, 

MBI e moléculas MBT pode participar da formação da ligação química com átomos do metal 

em superfícies minerais e impactar significativamente a reatividade química desses compostos 

mercaptobenzoheterociclico, e a potência reativa dos três compostos em superfícies de metal e 

mineral está previsto para ser MBT > MBI ≥ MBO. Os tautômeros tiona de MBO, MBI e MBT 

são mais estáveis e reativos do que seus tautômeros tiol, e em soluções aquosas, o tiol ionizado 

apresenta a reatividade mais forte. Os resultados teóricos de relações estrutura-reatividade 

forneceram um nível atômico de compreensão da atividade e seletividade pela investigação 

experimental da adsorção de MBO, MBI e MBT em metal e sulfureto de superfícies. Estudos 

de flotação de pirita indicaram que o MBT teve o maior poder de coleta da pirita, seguido por 

MBI e MBO. 

Somasundaran et al. (1964); Cases (1968) e Predalli (1968), estudaram a seletividade 

de moléculas contendo mercaptobenzotiazol (MBT), aminotiofenol (ATP) e diferentes cadeias 

alifáticas por flotação. Verificou-se que os coletores MBT são seletivos ao chumbo (Pb) e que 

o ATP ao zinco. Os autores concluíram que no caso do MBT, as cadeias alifáticas com mais de 
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3 átomos de carbono asseguram a coleta e que o desempenho do coletor aumenta na presença 

de éter (átomo de oxigênio). E que para o ATP a presença da cadeia alifática e do éter são 

importantes para garantir a estabilidade da fase adsorvida e a seletividade aumenta com o 

aumento da cadeia carbônica. 

Barbaro (1999), também investigou a seletividade do sistema Pb-Zn em presença de 

vários coletores do tipo mercaptobenzotiazol (MBT) e aminotiofenol (ATP), usados na flotação 

dos minerais chumbo e zinco. Foram realizados testes com seis réplicas para cada coletor e 

verificou-se que os coletores foram seletivos. A seletividade exibida pelos coletores foram 

então relacionados com a sua estrutura molecular, confirmando assim as pesquisas realizadas 

por SOMASUNDARAN et al. (1964), CASES (1968) e PREDALLI (1968). 

Maiere Dobia (1997) estudaram a flotação usando 2-MBT e seus derivados, 6-metil-

MBT (MMBT), 6-metiloxi-MBT (MOMBT), 6-propiloxi-MBT (PrOMBT), e 6-pentiloxi-

MBT (POMBT) em amostras de mineral puro e tem mostrado algumas vantagens importantes 

na flotação do chumbo em pH neutro e baixas dosagens de coletor. Observou-se que o MBT 

mostrou alta afinidade com relação as superfícies contendo chumbo e cobre mas não a 

seletividade. A introdução de um anel pentilóxido substituinte levou a mudança da cinética da 

reação e um melhoramento da afinidade com relação à galena (PbS). 

O mecanismo de adsorção do MBT na galena e na calcocita foi estudado por medidas 

termodinâmicas, mostrando que o mecanismo de adsorção do MBT em ambos minerais é 

comparável a etapa inicial, envolvendo a quimissorção do coletor. Em concentrações acima da 

monocamada, uma segunda superfície de reação de MBT na galena tem sido observada e 

atribuída a uma dimerização oxidativa. Experimentos comparativos nas propriedades de 

adsorção do mercaptobenzo-oxazol (MBO) mostrou um papel importante da composição do 

elemento endocíclico no processo de adsorção. O átomo de oxigênio endocíclico no MBO 

previniu a quimissorção na galena ao passo que fortes ligações foram formadas nas superfícies 

contendo cobre (MARBINI et al, 2008). 

O MBT é amplamente usado em indústrias como acelerador da vulcanização de 

borrachas, fungicidas, bactericidas, conservador ou inibidor da corrosão. A Agência de 

Proteção Ambiental dos Estados Unidos (EPA) estimou que mais de 450 toneladas de MBT 

(3% da produção dos EUA) foram lançados anualmente para o ambiente (VOGT, 1988). O 

MBT tem sido medido em diferentes compartimentos e foi encontrado na superfície da água, 

em poeiras de estradas, em efluentes de curtumes, em estações de tratamento de esgotos e da 

mineração e indústrias de aditivos de borracha. Isto confirma, obviamente, o seu potencial 



35 

 

 

poluidor de meio ambiente (QUINN; REDDY, 1997). Além disso, estudos anteriores 

mostraram que MBT é um forte poluente do meio aquático, alérgenos e potencialmente 

mutagênicos para o ser humano o que significa um impacto não desprezível de MBT em 

ambiente e na saúde humana (GOLD et al; OSE; YOSHIOKA, 1993). 

 

Na indústria, o 2-MBT é usado principalmente como um acelerador de vulcanização na 

produção de borracha, embora também seja utilizado para inibir a corrosão de cobre em água 

e, como um ingrediente dos produtos do óleo e do petróleo (DEWEVER et al, 1998; VALDES, 

2003). Também tem efeitos tóxicos sobre muitas bactérias, e sua presença inibe a 

biodegradação de outros compostos, incluindo alguns de seus produtos de degradação 

(VALDÉS et al, 2003). O MBT é muito resistente à biodegradação, e muitos dos seus produtos 

de degradação são recalcitrantes (BESS et al, 2001). Também, é um produto de degradação de 

um fungicida utilizado nas indústrias de couro e madeira (REEMTSMA et al, 1995). Alguns de 

seus produtos de degradação são conhecidos por serem tóxicos para os seres humanos e outros 

organismos vivos. Nawrocki et al (2005) compararam a toxicidade de TCMTB (2-

tiocianometitio) benzotiazol com os seus produtos de degradação de 2 - mercaptobenzotiazol 

(MBT - 2), 2 - (metiltio) benzotiazol (MTBT), benzotiazol(BT), e 2 - hidroxibenzotiazol 

(HOBT). As toxicidades aguda e crônica foram determinadas utilizando Ceriodaphnia dubia 

em 48 horas  e em protocolos de teste de 7 dias, respectivamente. O TCMTB foi o composto 

mais tóxico avaliado em ambos os testes, com LC50 de 15,3 e 9,64 µg L-1, respectivamente. O 

2- MBT, o primeiro produto de degradação, foi o segundo composto mais tóxico com LC50 

aguda e crônica de 4,19 e 1,25 mg L-1, respectivamente. A toxicidade de MTBT e HOBT foram 

semelhantes com LC50 agudos de 12,7 e 15,1 mg L-1 e crônicas LC50 de 6,36 e 8,31 mg L-1, 

respectivamente. O composto menos tóxico foi BT com LC50 aguda e crônica de 24,6 e 54,9 

mg L-1, respectivamente. Os dados toxicológicos sobre estes produtos de degradação do 

benzotiazol são importantes por causa das preocupações sobre sua libertação, degradação, 

persistência e efeitos de organismos não-alvo dos ecossistemas aquáticos.Alguns estudos 

epidemiológicos sugerem que o MBT atua como cancerígeno em mamíferos (HAROUNE et 

al., 2004). 

A Concentração Total Admissível (CTA) é a concentração máxima de um contaminante 

não regulada permitido em um abastecimento público de água, e a única concentração permitida 

do produto (SPAC) é de 10 % do CTA.  Atualmente, MBT tem um CTA de 40 µg L-1 e um 

SPAC, de 4µg L-1. As investigações epidemiológicas indicam que trabalhadores expostos ao 
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MBT têm um risco aumentado de morte por câncer de bexiga. Investigações de genotoxicidade 

nos sistemas de teste bacterianas e de mamíferos fornecem algumas evidências indicando que 

o MBT tem o potencial para induzir mutações e aberrações cromossômicas. Estudos de 

toxicidade em ratos e camundongos cronicamente expostos a MBT identificou aumentos de 

vários tumores, como os tumores da glândula supra-renal, tumores da glândula hipófise, 

tumores hepáticos e tumores da pelve renal (WHITTAKER  et al, 2004). 

 

 Diante da descrição anterior, nota-se que a indústria da mineração se depara com dois 

problemas ambientais: uma, a geração de finos de rejeito e de efluente contendo substâncias 

químicas empregadas como coletores na fase da concentração do minério, por flotação. No caso 

deste estudo, a substância estudada foi o MBT por ser uma substância recalcitrante à 

biodegradação. Uma rota alternativa para estudos de degradação de MBT seria por meio do 

Processo Oxidativo Avançado (POA). Face à geração de quantidade relativamente grande de 

rejeito no processamento do minério de ferro, este trabalho objetiva o aproveitamento do rejeito 

como fonte de ferro para a reação de Fenton (POA) para a degradação do MBT. 

3.3. Processos Oxidativos Avançados – POA 

 

A combinação de diferentes métodos de tratamento pode representar a solução para 

efluentes complexos, de forma que diversos processos oxidativos possam ser empregados para 

a degradação ou modificação de contaminantes orgânicos em efluentes. 

O conceito de Processo Oxidativo Avançado (POA) foi estabelecido por Glaze et al 

(1987), e envolve a geração e uso de espécies oxidantes transientes poderosas apesar de 

relativamente não seletivas tal como o radical hidroxila (· OH). 

Os Processos de Oxidação Avançada (POA) são tecnologias eficientes para o tratamento 

de efluentes, uma vez que estes processos destroem as moléculas orgânicas poluentes, ao invés 

de simplesmente transferi-las para outra fase.  

Os POA caracterizam-se pela geração e utilização do radical livre hidroxila (·OH), 

agente fortemente oxidante, com alta reatividade que destrói inúmeros compostos de maneira 

rápida conduzindo à mineralização parcial ou completa do contaminante, resultando em último 

caso, na redução do conteúdo orgânico e/ou na melhora de sua biodegradabilidade. 

O radical hidroxila é capaz de oxidar compostos orgânicos por retirada de hidrogênio 

(Reação 1). A reação gera radicais orgânicos, os quais por adição de oxigênio molecular 
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produzem radicais peroxil (Reação 2). Estes intermediários participam da reação de degradação 

oxidativa, levando finalmente a dióxido de carbono, água, e sais inorgânicos. 

Após a retirada de hidrogênio, a transferência do elétron do radical hidroxila (Reação 3) 

constitui outro mecanismo de degradação oxidativa (VIEIRA, 2006). 

  

·OH + RH → R· + H2O                                                                                      (1) 

 

R· + O2→ RO2·                                                                                 (2) 

 

·OH + RX → RX+ + OH-                                                                                   (3) 

 

Os Processos de Oxidação Avançada (POA) foram sugeridos como uma alternativa aos 

processos biológicos, especialmente no tratamento de efluentes contendo compostos 

biologicamente recalcitrantes. São tecnologias extremamente eficientes para a destruição de 

compostos orgânicos de difícil degradação e, muitas vezes, presentes em baixas concentrações 

(DEZOTTI, 2003). 

 Os radicais hidroxila são espécies oxidantes com potencial de oxi-redução menor apenas 

que o flúor e podem ser gerados, através de diferentes processos. Um deles é conhecido como 

processo Fenton (homogêneo e heterogêneo) ou ozonização (em condições alcalinas). Pode 

ainda ser gerado através de processos combinados, tais como, H2O2/UV, O3/H2O2, 

O3/H2O2/UV, e outros (PARSONS, 2004; METCALF & EDDY, 2004; AMORIN et al, 2009). 

Os POA têm a grande vantagem por oxidarem e degradarem as substâncias orgânicas 

em substâncias simples, portanto, destrutivos, não ocorrendo como nos outros processos a 

transferência dos contaminantes, como por exemplo, os de adsorção em carvão ativado, no qual 

o contaminante é transferido de uma fase aquosa para sólida (HUANG, 1993).  

Entretanto, dentre os diferentes tipos de POA, o processo Fenton apresenta a geração de 

lodo devido à precipitação de íons Fe3+, na forma hidroxilada. A formação de lodo ocorre, 

devido, sobretudo, ao excesso de ferro dissolvido na solução (HUANG, 1993; ARAÚJO, 2008). 

A Tabela 3 lista os principais sistemas de oxidação avançada relatados na literatura. Os 

processos que contam com a presença de catalisadores sólidos são chamados heterogêneos, 

enquanto os demais são chamados de homogêneos (HUANG et al, 1993). 
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Quadro 3. Sistemas Típicos de Processos Oxidativos Avançados 

 COM IRRADIAÇÃO 

 O3/UV 

 H2O2/UV 

 H2O2/O3/UV 

Sistemas Homogêneos UV/US 

 H2O2/Fe+2/UV (Foto-Fenton) 

 SEM IRRADIAÇÃO 

 O3/H2O2 

 H2O2/Fe+2 ou Fe+3 (Reação de Fenton) 

 COM IRRADIAÇÃO 

 TiO2/O3/UV 

 TiO2/H2O2/UV 

Sistemas Heterogêneos SEM IRRADIAÇÃO 

 Fenton heterogêneo 

 Eletro-Fenton 
 

Fonte: (Adaptado de HUANG et al.,1993) 

 

Geralmente, os POA são adequados e vantajosos para efluentes com concentração 

orgânica baixa (em torno de centenas de mg L-1), presença de contaminantes não-

biodegradáveis ou cujo tratamento convencional seja difícil (TEIXEIRA, 2002). Os POA são 

especialmente úteis para as etapas de pré-tratamento em um processo de tratamento biológico 

ou em um processo de pós-tratamento a fim de efetuar um polimento das águas antes da 

descarga nos corpos receptores. Pode-se distinguir quatro tipos de efluentes contaminados que 

podem ser beneficiados com o emprego de processos integrados de tratamento oxidativo e 

biológico: compostos recalcitrantes, efluentes biodegradáveis com a presença de pequenas 

quantidades de compostos recalcitrantes, compostos inibidores do tratamento biológico e 

aqueles com a presença de produtos intermediários indesejáveis. A presença de pré-tratamento 

oxidativo empregando geradores de radicais hidroxila permite a destruição de compostos 

inibidores que podem limitar o tratamento biológico e, ainda que não leve a mineralização 

completa, gerar compostos mais facilmente tratáveis biologicamente (SCOTT&OLLIS, 1995). 

Segundo Andreozzi et al.(1999), poluentes orgânicos podem ser tratados por POA 

quando apresentarem até 5 g L-1 de carbono orgânico dissolvido. Acima desses níveis, efeitos 

secundários, principalmente aqueles relativos à absorção de radiação e consumo de agente 

oxidante, tornam-se críticos. Associada a este fato, a presença de fração de sólidos significativas 

nos efluentes torna o processo inviável, visto que a demanda de oxidante fica muito elevada 

provocando um alto custo. 
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Com relação aos métodos convencionais, podem ser destacadas algumas vantagens das 

tecnologias de POA: 

 

 Não somente transferem o contaminante de fase como ocorre arraste com o ar 

ou no tratamento com carvão ativado, sem que se transformem quimicamente; 

 Geralmente se obtém a mineralização completa (destruição) do contaminante o 

que difere das tecnologias convencionais que não empregam espécies fortemente 

oxidantes e consequentemente não atingem a completa oxidação da matéria 

orgânica; 

 Geralmente geram menor quantidade de lodo os quais requerem um processo 

adicional de tratamento e/ou disposição com consequente elevação de custos; 

 São muito úteis para contaminantes refratários que resistem a outros métodos de 

tratamento, especialmente tratamentos biológicos; 

 Podem ser utilizados no tratamento de contaminantes com concentrações muito 

baixas até nível de µg L-1; 

 São ideais para reduzir a concentração de compostos formados como 

subprodutos de pré-tratamentos alternativos como desinfecção; 

 Geralmente otimizam as propriedades organolépticas da água tratada; 

 Em muitos casos, consomem menos energia que outros métodos, como, por 

exemplo, a incineração; 

 Permitem transformar contaminates refratários (MANAHAN, 2000), em 

produtos facilmente tratáveis através de métodos mais econômicos como 

tratamento biológico; 

 Eliminam efeitos sobre a saúde provenientes de desinfetantes e oxidantes 

residuais como o cloro; 

 

O poder de oxidação de um composto oxidante está relacionado ao seu potencial de 

oxidação-redução (Eº), e quanto maior o Eº maior o poder de oxidação. A Tabela 1 apresenta 

os valores de Eº para alguns oxidantes. 
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Tabela 1. Potencial de oxidação de eletroquímica de diferentes oxidantes 

Agente Oxidante Potencial de Oxidação (V) 

Flúor (F) 3,03 

Radical Hidroxil (OH·) 2,80 

Oxigênio Atômico 2,42 

Ozônio (O3) 2,07 

Peróxido de Hidrogênio (H2O2) 1,78 

Radical Perodoxil (HO2
•) 1,70 

                    Fonte: Legrini et al, (1993). 

 

Araújo (2008) apresenta no Quadro 4 alguns compostos que foram degradados usando 

os tratamentos dos Processos Oxidativos Avançados.  

 

Quadro 4. Compostos Degradados por Processos Oxidativos Avançados. 

Efluentes/compostos Tratamento com POA Referência 

Ácido etilenodiaminotetracético 

(EDTA) 

Fenton Pirkanniem et al. (2007) 

Benzeno, tolueno e xileno 

(BTX) e efluente contaminado 

com gasolina 

TiO2/UV, H2O2/UV, foto-

Fenton 

Tiburtius et al. (2005) 

Água de produção de petróleo Fotocatálise heterogênea/H2O2 Bessa et al. (2001) 

Chorume H2O2/UV, Fenton e foto-Fenton Pacheco e Peralta-Zamora 

(2004) 

Clorofenóis H2O2/UV, O3/UV e foto-Fenton Benitez et al. (2000) 

Corantes azo UV/TiO2, O3, O3/UV/ TiO2, 

Fenton e H2O2/UV 

Hsing et al. (2007) 

Lima (1998) 

Araújo et al. (2007) 

Neto (2004) 

Efluente farmacêutico Fenton Martinez et al. (2003) 

Efluente papeleiro Fenton e foto-Fenton Torradez et al. (2003) 

Efluente têxtil O3, H2O2/UV e TiO2/UV Alaton et al. (2002) 

Éter Metil Terc-butil (MTBE) H2O2/UV Cater et al. (2000) 

Fenóis O3,O3/H2O2, O3/UV, H2O2/UV, 

O3/UV/ H2O2, Fenton e 

TiO2/UV 

Esplugas et al. (2002) 

Cruz, (2000) 

 

Herbicidas  O3/ H2O2 Chen et al. (2007) 

Nitrofenóis H2O2/UV Goi e Trapido (2002) 

Pesticidas H2O2/UV, H2O2/UV-solar, 

Fenton, foto-Fenton solar 

Momani et al. (2007) 

Tetracilina (antibiótico) Foto-Fenton solar Bautitz e Pupo 

Nogueira (2007) 

Fonte: Araújo (2008) 

 

Schrank (2003) avaliou os processos de ozonização (O3), degradação fotocatalítica 

(TiO2/UV), degradação fotoquímica (H2O2/UV) e o processo Fenton, no tratamento de efluente 
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da indústria do couro e relatou que todos os processos aplicados resultaram em oxidação parcial 

e mineralização acompanhados da diminuição da DBO5. Porém, expôs que a toxicidade 

permaneceu constante e que a biodegradabilidade não apresentou aumento após os tratamentos 

primário e secundário. 

Valentine e Wang (1998) examinaram a reação Fenton na presença de três óxidos de 

ferro: ferridrita (Fe5HO8.4H2O), goetita cristalina (α-FeOOH) e um óxido de ferro 

semicristalino. A atividade catalítica destes óxidos na oxidação da quinolina foi maior para a 

goetita, menor para o material semicristalino e insignificante para a ferridrita. 

 Para evitar os efeitos adversos dos compostos recalcitrantes presentes nas águas 

residuais, a tentativa deve abranger a minimização dos efluentes recalcitrantes pelas indústrias 

(Klemes et al., 2012), bem como aprimoramento em tecnologias de tratamentos, tais como os 

processos oxidativos avançados (POAs). Os POA já foram aplicados a degradação e 

mineralização de poluentes orgânicos tais como: compostos fenólicos (ORTIZ DE LA PLATA 

et al, 2010; BABUPONNUSAMI e MUTHUKUMAR, 2011), compostos farmacêuticos 

(VALCÁRCEl et al, 2012), agroquímicos (SILVA et al, 2012), lixiviados de aterros sanitários 

(ROCHA et al., 2011).  

 

 A dosagem ótima de reagentes é fundamental para a eficácia do tratamento e varia de 

acordo com o tipo de efluente. A dosagem de peróxido de hidrogênio é importante para que se 

obtenha uma melhor eficiência de degradação, enquanto a concentração de ferro é importante 

para a cinética da reação (CHAMARRO et al, 2001). A mínima concentração de íons ferrosos 

que permitem que reação proceda dentro do período razoável está entre 3 e 15 mg L-1, 

independente da concentração de poluente orgânico (KUSIC et al, 2006). O H2O2 tanto quanto 

o Fe2+ podem reagir com os radicais hidroxila e, portanto inibir as reações de oxidação, se 

algum deles não tem a ótima dosagem. Além disso, um excesso de ferro produz uma quantidade 

maior de lodo ao final do tratamento refletindo em um custo maior para a sua disposição 

adequada. 
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3.6. Estudos da degradação de MBT por POA 

 

Alguns estudos do comportamento ambiental e a biodegradação do MBT mostraram 

que este é bastante recalcitrante e não é completamente mineralizado (HAROUNE, 2004).  

Estudos de biodegradação colocaram em evidência a formação de diferentes metabólitos entre 

eles, o 6-hidroxibenzotiazol (6OH-MBT), dihidroxibenzotiazol, dimetilato MBT (2-

metiltiobenzotiazol) e diácidos derivados do MBT tem sido identificados (DROTAR, 1987). 

Outros estudos focaram na foto-transformação direta e provaram que o MBT é foto-

reativo na irradiação de 365 nm com rendimento quântico igual a 0,02 e foto-estável em 

irradiação de luz solar com um rendimento quântico igual a 0,002 (MALOUKI et al. 2004) e 

(BROWNLEE et al. 1992). O produto principal observado da degradação foi o benzotiazol 

(BT) e o e-hidroxibenzotiazol (OBT). 

O processo de ozonização e degradação foto-induzida (em presença de óxido de 

ferro/irradiação UV, TiO2) foram testados para alcançar a eliminação total do MBT. Em 

presença de O3, o desaparecimento do MBT foi efetivo em menos de 10 minutos; a 

mineralização foi parcial e a formação de BT, benzotiazol -2- sulfito (BTOSO2) e OBT foi 

observado (FIEHN et al, 1998). Sistemas combinando complexos ferro-oxalato e irradiação 

UV, mostraram que o MBT é adsorvido sobre o apoio e a reação de Foto-Fenton é responsável 

pela degradação induzida do MBT. 

No estudo utilizando o dióxido de titânio dopado com neodímio, cério ou lantânio 

verificou-se a eliminação eficiente do MBT sob irradiação pelo ataque do radical OH* gerado, 

com formação do BT, OBT, BTOSO2 e sulfonato de anilina (ASA) como produto de 

degradação (LI et al, 2005). 

 Allaoui et al (2010), estudaram a fotodegradação homogênea do 2- mercaptobenzotiazol 

fotocatalisada pelo sal decatungstato de sódio - Na4W10O32(DTA) em condições aeradas e não 

aeradas. Em condições aeradas e na presença de DTA, a fotodegradação aumentou 

significativamente. 

 Sarasa et al. (2006) estudaram a associação das técnicas de Foto-Fenton e floculação-

coagulação para a obtenção da redução da demanda química de oxigênio (DQO) e redução do 

carbono orgânico total (COT) do lixiviado de disposição de pneus, onde foi encontrado uma 

elevada concentração de benzotiazol e seus derivados. O lixiviado apresentou uma DQO de 508 

mg O2 L
-1 e COT de 214 mg C L-1. As condições ótimas encontradas para o tratamento com 

Foto-Fenton ao lixiviado foram: [H2O2] = 3703 mg L-1, [Fe] = 92,1mgL-1, pH inicial 2,7-3,0; 
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tempo de reação = 100 minutos e com o tratamento houve uma redução de 64% de DQO e 48% 

do COT. Os autores associaram a esse tratamento à coagulação-floculação, adicionando 

FeCl3.6H2O em pH 12 e obtiveram uma redução da matéria orgânica, 77% de DQO e 64% de 

COT após a associação dos processos de tratamento. 

Habibi et al. (2001) estudaram a oxidação fotocatalítica do efluente da indústria de 

borracha que usa o MBT como acelerador do processo de vulcanização. Estão presentes neste 

efluente o 2-mercaptobenzotiazol (MBT) e seus derivados, o 2-mercaptobenzimidazol(MBI), 

2-mercaptobenzoxazol (MBO), 2-mercaptopiridina (MP), mercaptanpara-tolil (PPM), como 

mostrados na Figura 5 a seguir. Neste estudo, os autores investigaram o uso de um catalisador 

heterogêneo de TiO2, em um reator fotocatalítico e avaliaram o efeito de alguns parâmetros 

físico-químicos,  tais como a quantidade de catalisador, o fluxo de oxigênio, o pH e o tempo de 

irradiação.  Estes mercaptanos foram quase totalmente mineralizados em dióxido de carbono, 

amônia e íon sulfato pelo método fotocatalítico. Dos resultados obtidos da oxidação do MBT 

observaram a presença de um composto intermediário, o benzotiazol-2-sulfonato (BTSO3). O 

tratamento biológico do MBT é considerado problemático devido aos seus efeitos tóxicos, e na 

literatura são apresentados poucos organismos que conseguem degradar os benzotiazol. A área 

superficial do catalisador de dióxido de titânio usado foi de aproximadamente de 50 m2g-1, 

tamanho das partículas de 30 nm, lâmpada de mercúrio de 400W, fluxo de oxigênio foi de 1 

ml/minuto. Variou-se o pH de degradação de 5 a 11, mas foi no pH igual a 9 que se obteve a 

melhor degradação. Neste estudo ocorreu a degradação quase completa do MBT (98%), MP 

(94%) e MBO (98%), porém verificou-se que o MBI (90%) e PTM (82%) mostraram menor 

degradabilidade. Os mercaptanos foram identificados através do espectrofotômetro, onde foram 

identificados os picos dos compostos, BTSO3 (267 nm), MBT (320 nm), MBI (299 nm), MBO 

(290 nm), MP (341 nm), PTM (315 nm), amônia (410 nm), BaSO4 (540nm). A formação de 

CO2 foi detectado na forma de BaCO3(s).  No Quadro 5, são apresentados alguns estudos 

realizados sobre a degradação do MBT utilizando POA. Na Figura 5 são apresentadas as 

estruturas químicas das substâncias mercaptanas. 
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Quadro 5. Degradação do MBT por POA 

POA Condições Referências 

Ozonização [MBT]= 600 µmol L-1, T= 20 ºC, 

pH= 7, t= 10 minutos, eficiência 

de 60 mol % de degradação do 

MBT 

Fiehn et al. (1998) 

Fotocatálise  Fotodegradação com irradiação 

UV por 4 hs, lâmpada de Hg de 

400W, com adição de 50 mg de 

TiO2. [MBT]= 1mM, pH= 9 e 

alcançou a degradação de 98% do 

MBT. 

Habibi et al. (2001) 

Fotocatálise TiO2 dopado com Ce+3, 

[Ce+3_TiO2]= 0,25 g, [MBT]= 

0,28 mmolL-1, lâmpada UVA 8w, 

pH= 6,25. Lâmpada de sódio com 

emissão na faixa de 400-800 nm, 

t= 80 min, 99% de eficiência. 

Li et al. (2005) 

Fotocatálise [MBT]= 1,0x10-4 M, [W10O32]
4- = 

2,0x10-4M, pH= 4,4. Condição 

aerada: 90% degradação do MBT 

após 8 hs. Condição sem aeração: 

50% degradação do MBT após 8 

hs. 

Allaoui et al. (2010) 

Irradiação γ [MBT]= 20 mg L-1, pH=9, dose de 

radiação γ= 1,2 KGy com S2O8
2- 

alcançou 93% de degradação e 

sem S2O8
2-  alcançou 89% de 

degradação, T= 35ºC. [S2O8
2-] = 

200 µmol L-1 

Boa et al. (2014) 

Irradiação γ  [MBT]= 20 mg L-1, pH=4,5, dose 

de radiação γ= 1,2 KGy, T= 

35ºC, Rendimento de 82% 

Boa et al., (2016) 

Fotodegradação Irradiação UVA, [MBT]= 10 mg 

L-1, [γ-Fe2O3]= 0,1; 0,25 e 0,4 g 

L-1, [oxalato ácido]= 0,8 mM, 

UVA= 600, 1200 e 1800 mWcm-

2, pH= 3, T= 25ºC, Eficiência de 

50%. 

Wang et al (2008) 

Foto-Fenton pH= 2,7-3,0;  luz solar, [H2O2]= 

3703 mg L-1 e [Fe+2]= 92,1 mg L-

1. Redução de 64% DQO em 100 

minutos de reação 

Sarasa et al. (2006) 
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Figura 5. Estrutura dos Mercaptanos 

 

3.3.1. Fenton Heterogêneo 

 

O processo Fenton Heterogêneo foi patenteado com o nome de IROX por Lin e Gurol 

(1998) e pode ser empregado pelo uso de um óxido mineral (com tamanho entre 10 μm a 5 

mm), usualmente goetita (FeOOH) e um oxidante, usualmente o peróxido de hidrogênio. A 

goetita é geralmente empregada como catalisador em função de sua rápida reação com H
2
O

2 

(PARSONS, 2005), porém outros óxidos minerais também podem ser utilizados (ARAÚJO, 

2008). 

Os sistemas heterogêneos se diferenciam dos homogêneos devido à presença dos 

catalisadores na forma sólida no sistema enquanto no sistema homogêneo o catalisador 

apresenta na forma dissolvida. Os catalisadores são substâncias que aumentam a velocidade da 

reação para atingir o equilíbrio químico sem sofrerem alteração química; as reações feitas na 

presença de tais substâncias são chamadas reações catalíticas (TEIXEIRA & JARDIM, 2004). 

Óxidos de ferro são catalisadores efetivos na oxidação catalítica com peróxido de hidrogênio e 

este processo é também chamado Fenton heterogêneo (DANTAS et al, 2006). 
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O oxidante primário no reagente Fenton é o radical hidroxila gerado pela reação de 

peróxido de hidrogênio com íon ferroso. O íon ferroso catalisa a degradação do peróxido de 

hidrogênio gerando 1 mol de radical hidroxila. Entretanto, apesar da alta eficiência, o processo 

é limitado pelo pH ácido requerido (pH 2-4) e a desvantagem de gerar grande quantidade de 

lodo quando, no final da reação, o pH é corrigido para a faixa neutra.  Sendo assim, a degradação 

de compostos orgânicos através de um processo Fenton em que o ferro esteja imobilizado num 

suporte sólido é bastante promissora pois há menor geração de lodo (DANTAS, 2005). 

No caso do processo Fenton heterogêneo a decomposição do peróxido de hidrogênio 

ocorre na superfície do mineral gerando radical hidroxila. O processo Fenton heterogêneo tem 

demonstrado a potencialidade para uso em larga escala, porém os catalisadores à base de óxido 

de ferro têm apresentado baixa estabilidade química para aplicações por tempos prolongados. 

Goetita, ferridrita, magnetita e hematita são catalisadores heterogêneos efetivos na oxidação 

avançada de diversos compostos orgânicos. 

Apesar da atividade catalítica dos óxidos de ferro ser reconhecida por vários 

pesquisadores, a maioria dos óxidos de ferro está disponível somente na forma de pó fino ou 

são gerados em suspensão aquosa na forma de flocos ou gel de hidróxido de ferro. Nessa forma, 

esses óxidos retêm suas propriedades, mas as aplicações práticas são limitadas (TARR, 2003). 

 Muitos estudos têm investigado o uso de ferro metálico ou sólidos contendo ferro para 

a reação de Fenton, tais como: FeOOH (CHOU & HUANG, 1999; CHOU et al., 1999; CHOU 

et al., 2001), goetita (LIN & GUROL 1998; ANDREOZZI et al., 2002; LU et al., 2002; FENG 

et al., 2003; KONG, et al., 1998; KWANG and VOELKER, 2003; WU, et al., 2006; LIOU and 

LU, 2008), Fe(II) em zeólita, Al2O3 e SiO2 (AL-HAYEK & DORE 1990; CENTI et al., 2000), 

magnetita (COSTA et al., 2006), Fe2O3/carbono (DANTAS et al., 2006), ferro/fibras de 

carbono ((BOZZI et al., 2003; YURANOVA et al., 2004), pirita (MATTA et al., 2007), resinas 

impregnadas com ferro (III) (LV et al., 2005), ferro metálico (TANG & CHEN 1996; 

LUCKING et al., 1998; CAO et al., 1999) e escória de aciaria (LI et al., 1999), ferridrita 

(KWAN, 2003; HUANG et al., 2001; KWANG and VOELKER, 2002; BARREIRO et al., 

2007), magnetita (OLIVEIRA et al., 2002, KONG, et al., 1998) e hematita (HERRERA et al., 

2001; HUANG,et al., 2001; MATTA , et al., 2007). 

 

Bokare e Choi (2014) realizaram um estudo de revisão bibliográfica onde foram 

utilizados os processos oxidativos avançados (POA) e em particular o processo Fenton-like 

livre de ferro, onde os catalisadores eram metais ou à base de metais não ferrosos:Alumínio, 
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Rutênio, Crômio, Cobre, Manganês, Cério e polioximetalases (POMs). Esses catalisadores não 

ferrosos, na reação Fenton-like, atuam também utilizando o princípio da degradação do 

peróxido de hidrogênio para a geração do radical hidroxil o qual é bastante reativo ocasionando 

a  degradação dos compostos orgânicos recalcitrantes. O estudo demonstra que a substituição 

do ferro visa a resolver algumas limitações apresentadas nos processos. 

 

 O Quadro 6 apresenta a decomposição de alguns compostos orgânicos que foram 

estudados pelos autores citados a seguir aplicando a reação de Fenton-like, onde foram listados 

alguns estudos utilizando catalisadores à base de ferro e outros livres de ferro. 
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Quadro 6. Oxidação de alguns compostos orgânicos utilizando minerais como catalisadores na reação de Fenton-like. 

Compostos Catalisador Condições Processo Referência 
Azul de Bromofenol; vermelho 

de Metil; Reativo orange 16, 

vermelho de fenol 

Mistura de magnetita e óxido 

férrico 
[FeO.Fe2O3] = 25 mg.mL-1, 

[H2O2] = 100 mmol. L-1, 

[compostos] = 50 mg L-1, pH = 

2-10 dependendo do composto, 

t = 4 hs a reação T = 25ºC, > 

90% de eficiência. 

 

Fenton-like Baldrian et al. (2006). 

2,4,5, Trinitrofenol e picrato de 

amônio 
Quartzo/óxido férrico amorfo, 

Quartzo/magnetita, Quartzo e 

Quartzo/goetita 

[Fe/H2O2] = 0,08235 m/m,  

Em pH=5 o tempo de reação é 

200 min, T= 20ºC e em pH 7, t 

= 500 min. 

 

Fenton-like Hanna et al. (2008). 

2,4,6 Trinitolueno Ferridrita, hematita, goetita, 

lepidocrocita, magnetita e pirita 

[H2O2] = 80 mmol L-1, pH = 3 

e 6,8, T= 25ºC, t = 1440 min. 

 

Fenton-like Matta et al. (2007) 

2- Clorofenol Ferridrita, goetita e hematita Fe/H2O2] = 3,147 m/m, 

[H2O2]= 5,88 mmol L-1 pH= 

6,3, T= 30ºC, t= 1440 min. 

 

Fenton-like Huang et al. (2001) 

2- Clorofenol 

 

 goetita  [Fe/H2O2] = 9,5x10-4 m/m, 

[H2O2] = 980 mM, pH = 3, T= 

30ºC, t= 360 min. 

 

Fenton-like Lu et al. (2002) 

 

Ácido Benzóico 

 

goetita [Fe/H2O2] = 1,689 m/m, 

[H2O2] = 23,53 mM, pH= 3,2; 

t= 360 min. 

 

Fenton-like Choun e Huang (1999). 

 

3,4 ácido dihidroxibenzóico 

 
goetita Fe/H2O2] = 1,689 m/m, [H2O2] 

= 2 mM, pH= 6, T= 25ºC, t = 

120 min. 

 

Fenton-like Andrezzoi et al. (2002 a) 
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Quadro 6. Oxidação de alguns compostos orgânicos utilizando minerais como catalisadores na reação de Fenton-like (continuação). 

Compostos Catalisador Condições Processo Referência 
Solos contaminados por 

Petróleo (diesel e querosene) 

 

Goetita e Magnetita 

 

Fe/H2O2]= 0,0925 m/m, pH= 6, 

T= 20ºC, t= 12000 min. 

 

Fenton-like Kong et al. (1998) 

 

Hidrocarbonetos aromáticos e 

cloroetilenos 

 

Goetita FeO(OH)] = 4 g L-1, [H2O2]] = 

0,5 %, pH = alcalino, T = 25ºC, 

t = 1h, 40% a 70% de remoção 

dependendo do composto 

 

Fenton-like Yeh et al. (2008) 

 

Antrazina 

 

Ferridrita 

 

Fe/H2O2] = 0,1712 m/m, 

[H2O2] = 1 mM, pH= 3, T= 

16ºC, t= 11520 min. 

 

Fenton-like Barreiro et al. (2007) 

 

 

Substratos Aromáticos 

 

Goetita [Fe/H2O2] = 0,278 m/m, 

[H2O2] = 2 mM, pH= 6, T= 

20ºC, t= 100 min. 

 

Fenton-like Andreozzi et al. (2002b). 

Dimetil Sulfóxido (DMSO) 

 

Goetita H2O2] = 10 g L-1, [H2O2/Fe+2] = 

10 razão molar, T= 25ºC, t= 

4hs, pH 5 > pH 3 > pH 7 ≈ pH 

10. 

 

Fenton-like Wu et al, (2006). 

Lixiviado de Aterro Municipal CuSO4 [Cu+2] = 250 mgL-1, [H2O2] = 

1600 mg L-1, pH= 3, T= 200ºC, 

t= 22 min, 76% de redução da 

DQO. 

 

Fenton-like Anglada et al, (2011). 

 

Enrofloxacin Nanopartículas de CuO [H2O2] = 0,8 M, [CuO]= 0,1 g 

L-1, t= 240 min, T=20ºC, pH= 

6, 90% de eficiência 

degradação. 

Fenton-like Fink et al. (2012). 
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Quadro 6. Oxidação de alguns compostos orgânicos utilizando minerais como catalisadores na reação de Fenton-like(continuação). 

Compostos Catalisador Condições Processo Referência 
Fenol Materiais a base de cobre [H2O2]= 160 mgL-1, [CuO]= 

2,49 g L-1, t= 224 min, 300 

rpm, T=20ºC, pH= 3, 50% de 

redução da TOC. 

 

Fenton-like Huanosta-Gutiérrez et al. 

(2012). 

 

Herbicida Linuron Óxido de ferro natural (NIO) [H2O2]= 1 mM, [NIO]= 0,25 g 

L-1, t= 6 hs, T= 25ºC,  pH= 3, 

80% de redução da DQO. 

Foto Fenton-like Mechakra et al. (2016). 
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Lin e Gurol (1998) e Araújo (2008), consideraram que o mecanismo do processo Fenton 

heterogêneo envolve uma complexa série de reações na superfície do catalisador à base de ferro 

produzindo radicais HO
• 
e HO

2

•
, que pode ser resumido de acordo com as reações abaixo (reações 

de 4 a 8): (o símbolo ≡ se refere às espécies superficiais). 

 

≡Fe
3+

OH + H
2
O

2 
↔ (H

2
O

2
)
s                                                                                         (4) 

 

(H
2
O

2
)
s 
→ ≡Fe

2+ 

+ HO
2

• 
+ H

2
O                                                                                     (5) 

 

≡Fe
2+ 

+ H
2
O

2 
→ ≡Fe

3+ 

HO + HO•                                                                                 (6)  

  

HO
2

• 
↔ H

+ 

+ O
2

•-                                                                                                           (7) 

 

≡Fe
3+

OH + HO
2

•
/ O

2

•- 
→ ≡Fe

2+ 

+ H
2
O/HO

- 

+ O
2                                                          (8) 

 

 
Esse mecanismo também foi defendido por Kwan e Voelker (2003), os quais estudaram 

a reação de Fenton heterogênea utilizando óxidos de ferro como catalisador. Assim como Lin 

e Gurol (1998), esses autores afirmaram que não ocorreu à dissolução do óxido de ferro e que 

as reações ocorreram pela adsorção e decomposição do peróxido de hidrogênio na superfície 

do catalisador. 

 Huang e colaboradores (2001) estudaram a degradação do peróxido de hidrogênio e 2-

clorofenol (2-CP) empregando 3 óxidos granulares: a goetita, a ferridrita e a hematita (α -Fe2O3), e 

obtiveram que a atividade catalítica para a decomposição do H2O2 (condições: [H2O2]= 5,88 mM, 

T= 30ºC, e [óxido de ferro] =1,0 g L-1) seguiu a seqüência: ferrihidrita > goetita > hematita. 

Segundo os autores, este comportamento foi proporcional à área de superfície e pHpzc dos óxidos, 

ferridrita (área de superfície de 190,33 m2 g-1 e pHpzc= 8,9), goetita (área de superfície de 39,52 m2 

g-1, pHpzc = 7,5) e hematita (área de superfície de 9,15 m2 g-1 e pHpzc = 5,4). Porém, a hematita 
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mostrou-se como o melhor catalisador na oxidação do 2-CP (condições: [H2O2] = 9,8 mM, [2-CP] 

= 15 mg L-1, [óxido de Ferro]=1,0 g L-1 e T= 30º C). 

 Dantas et al, (2006) utilizaram uma dosagem de 300 g L-1 do compósito carvão /Fe2O3 

e atingiram uma remoção de 72% DQO em efluente têxtil (condição da reação Fenton-like: 

[H2O2] = 1000 mg L-1, pH = 3, T= 25ºC, t = 1 h, DQO0 = 1000 mg L-1 do efluente têxtil).  

 

3.3.2. Cinética das Reações de Fenton-Like 

 

A cinética de Fenton pode ser bastante complexa devido à grande quantidade de etapas 

envolvidas. Os modelos de zero, pseudo-primeira ordem e de pseudo-segunda ordem são 

usados para descrever a cinética de degradação dos compostos orgânicos (SUN et al., 2009). 

Os modelos foram apresentados pelas equações de 1 a 7. 

 

Para reação conduzida num reator batelada de volume constante, o balanço molar é 

(LEVENSPIEL, 1926; FOGLER, 2008; SCHMAL, 2011): 

 

A → Produtos 

 

𝑑 𝐶𝐴

𝑑𝑡
= 𝑟𝐴                                                                           (1) 

 

Para uma reação de ordem zero, rA= - K, e da combinação da lei de velocidade de reação 

com o balanço molar resulta: 

 

𝑑 𝐶𝐴

𝑑𝑡
= −𝑘                                                                         (2) 

Integrando com CA e CA0 para t= 0, tem-se: 

 

CA = CA0–kt                                                                       (3) 

 

Um gráfico da concentração de A em função do tempo será linear com inclinação (- K) 

para uma reação de ordem zero conduzida num reator batelada de volume constante. 
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Se uma reação é de primeira ordem, a integração da equação resultante da combinação 

do balanço molar com a lei da velocidade de reação é (LEVENSPIEL, 1926; FOGLER, 2008; 

SCHMAL, 2011): 

 

−
𝑑𝐶𝐴

𝑑𝑡
= 𝑘𝐶𝐴                                                                   (4) 

 

Com a condição de que CA= CA0  para t= 0, a equação de primeira ordem fica: 

 

 𝑙𝑛
𝐶𝐴0

𝐶𝐴
 = kt                                                                    (5) 

 

Logo a inclinação de um gráfico ln(CA0/CA) em função do tempo é linear, com 

inclinação K. 

 

Se a reação é de segunda ordem, então (LEVENSPIEL, 1926; FOGLER, 2008; 

SCHMAL, 2011):   

 

−
𝑑𝐶𝐴

𝑑𝑡
= 𝑘𝐶𝐴

2
                                                              (6) 

 

Integrando com a condição inicial, CA = CA0, logo: 

 

           
1

𝐶𝐴
−  

1

𝐶𝐴0

=k t                                                                   (7) 

 

Para uma reação de segunda ordem, um gráfico de 1/CA em função do tempo deve ser 

linear com inclinação k. 

 O parâmetro k obtido através da cinética da reação, é referida tanto como velocidade 

específica de reação quanto como constante de velocidade. É quase sempre fortemente 

dependente da temperatura. Depende também da presença ou não de um catalisador e, em 

reações em fase gasosa, pode ser uma função da pressão total. Em sistemas líquidos ela também 

pode ser uma função de outros parâmetros, tais como força iônica e do solvente escolhido. Estas 

outras variáveis normalmente exibem um efeito muito menor sobre a velocidade específica da 

reação do que a temperatura. Foi Arrhenius que sugeriu pela primeira vez a dependência da 
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velocidade da reação, k, com a temperatura pudesse ser correlacionada pela equação 8 

(LEVENSPIE, 1926; FOGLER, 2008; SCHMAL, 2011):  

 

                                     𝑲(𝑻) = 𝑨𝒆−
𝑬

𝑹𝑻                                                          (8)  

 

A = fator pré-exponencial ou fator de frequência 

E = energia de ativação, J mol-1 ou cal mol-1 

R = constante dos gases = 8,314 J mol-1.K-1 = 1,987 cal mol-1.K-1 

T= temperatura absoluta, K 

 

 A energia de ativação, E, é determinada experimentalmente medindo-se a velocidade da 

reação em diferentes temperaturas. Após linearizar a equação 8, a energia de ativação pode ser 

obtida a partir do gráfico de ln K em função de (1/T), o que é conhecido como gráfico de 

Arrhenius. Nesta pesquisa utilizamos esses conhecimentos para o cálculo da Energia de 

ativação da reação Fenton-like. 

 

3.4. Adsorção 

 

Na catálise heterogênea, o fenômeno de adsorção é muito importante, pois pelo menos 

um dos reagentes deve estar aderido sobre a superfície do catalisador e por um período 

significativo. Portanto, para entender o mecanismo e a cinética da catálise heterogênea, é 

importante compreender as características do processo de adsorção (CIOLA, 1981). 

A adsorção é um processo no qual as moléculas de um soluto são atraídas para sítios 

ativos na superfície de um adsorvente cristalino ou resinoso. O processo de adsorção é o 

resultado da existência de um excesso de energia na superfície do adsorvente (energia livre de 

superfície) devido ao desbalanceamento das forças que atuam em suas moléculas ou átomos. 

As forças entre soluto e adsorvente responsáveis por este fenômeno superficial podem ser forças 

físicas tais como ligações de hidrogênio, forças de interação eletrostáticas e forças de Van der 

Waals ou forças químicas, as quais se originam do compartilhamento de elétrons entre o sólido 

e a molécula adsorvida (BORGES, 2002). 

Existem dois tipos de adsorção: a física e a química. As forças envolvidas na adsorção 

física incluem as forças de Van der Waals (repulsão e dispersão) e interações eletrostáticas 
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compreendendo as interações de polarização e dipolo. A contribuição de Van der Waals está 

sempre presente enquanto as contribuições eletrostáticas são significativas no caso de 

adsorventes tais como zeólitas que possuem estrutura iônica (RUTHVEN, 1984; SCHMAL, 

2008).   

A adsorção física é definida como aquela que ocorre quando as forças intermoleculares 

de atração das moléculas na fase fluida e da superfície sólida são maiores que as forças atrativas 

entre as moléculas do próprio fluido. O calor de adsorção é pequeno e sua magnitude é da 

mesma ordem de grandeza dos calores de condensação (RUTHVEN, 1984; SCHMAL, 2008). 

Por outro lado, a adsorção química envolve a interação química entre o adsorvido e o 

sólido adsorvente, conduzindo à formação de um composto químico de superfície ou complexo 

de adsorção. Neste, o calor de adsorção é da mesma ordem de grandeza dos calores de reação. 

Além disso, a adsorção física pode formar-se em camadas sobrepostas, enquanto na adsorção 

química se forma uma única camada molecular adsorvida (monocamada) (RUTHVEN, 1984). 

A adsorção é compreendida como fenômeno exotérmico, pois a energia livre de Gibbs 

aumenta à medida que a superfície do material é ocupada, além da redução da entropia, 

proveniente da diminuição do grau de liberdade das moléculas adsorvidas nos poros do 

adsorvente, pois as moléculas do adsorvido geralmente se deslocam sobre a superfície; isto é 

∆S<0 (FIGUEIREDO et al., 1987). Considerando a relação entre estes parâmetros 

termodinâmicos, como mostrado na equação (9): 

 

                                                                                      (9) 

 

Onde  ∆G corresponde à energia livre de Gibbs, ∆H é a entalpia, T a temperatura e ∆S a entropia 

do sistema e considerando o fenômeno da adsorção, a entalpia do processo é necessariamente 

menor que zero, tornando a adsorção exotérmica (FIGUEIREDO  et al., 1987). 

Por outro lado, a quimissorção ocorre por meio de adsorção de compostos mais 

específicos, através de interações mais fortes como a mudança de forma nos orbitais atômicos 

envolvidos (VIZCARRA, 2007). Em adição, há o fato da entalpia de quimissorção possuir 

maior valor (40 – 1000 kJ mol-1) do que a fisissorção (40 – 10 kJ mol-1) (RUTHVEN, 1984; 

SCHMAL, 2008). Isto possibilita a formação de um composto químico diferente do original 

adsorvido na superfície do sólido ou ainda a formação de um complexo de adsorção 
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(DROGUETT, 1983). No entanto, o mecanismo desta adsorção possui menor reversibilidade, 

e assim, a dessorção ocorre de forma reduzida. 

Quando partículas de um adsorvente são colocadas em uma solução contendo solutos 

orgânicos e a mistura é agitada para alcançar o contato adequado, a adsorção do soluto ocorre. 

A concentração do soluto irá decrescer de uma concentração inicial C0, até um valor de 

equilíbrio Ce, se o tempo de contato for suficientemente longo. À temperatura constante, o 

balanço de massa no sistema (equação 10) permite calcular a concentração do soluto na fase 

sólida (x/m) em equilíbrio com a concentração na fase fluida (Ce) (REYNOLDS & 

RICHARDS, 1996). 

 

M

V
CCq

m

x
ee )( 0                                                                            (10) 

 

Onde: 

x = massa de soluto adsorvido (mg); 

m = massa de adsorvente utilizada (g); 

qe = quantidade de soluto adsorvido por massa de adsorvente (mg g-1); 

C0 = concentração inicial do soluto (mg L-1); 

Ce = concentração de equilíbrio do soluto (mg L-1); 

V = volume da solução (L); 

M = massa do adsorvente (resíduo) (g). 

 

De acordo com a adsorção, a IUPAC (1982), (International, Union of Pure and Applied 

Chemistry), estabelece classificação em relação à dimensão de poros para um adsorvente, como 

mostrado na Tabela 2.  
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Tabela 2. Classificação de Porosidade segundo a IUPAC. Fonte: Adaptado de Gregg (1982) 

Classificação Diâmetro médio Função Principal 

Microporo < 2nm 

Contribuem para a maioria 

da área superficial que 

proporciona alta 

capacidade de adsorção 

para moléculas de 

dimensões pequenas. 

 

Mesoporo 2 – 50 nm 

Favorecem a adsorção de 

moléculas grandes, tais 

como corantes e 

proporcionam a maioria da 

área superficial para 

carvões impregnados com 

produtos químicos. 

 

Macroporo > 50 nm 

São normalmente 

considerados sem 

importância para a 

adsorção e sua função é 

servir como meio de 

transporte para as 

moléculas gasosas. 

 

 

3.4.1. Modelos Cinéticos 

 

A adsorção de um soluto em um sólido é um fenômeno cuja cinética é frequentemente 

complexa (HAMDAOUI, 2006). O mecanismo de adsorção depende das características físicas 

e/ou químicas do adsorvente, bem como do processo de transporte de massa (MOHANTY et 

al, 2006). 
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Um adsorvente ideal para o controle da poluição das águas não deve ter apenas uma 

grande capacidade de adsorção, mas também uma taxa de absorção rápida (CRINI e BADOT, 

2008). Por isso, a taxa de adsorção é outro fator importante para a seleção do material, e a 

cinética de adsorção é um parâmetro importante, uma vez que fornece a taxa de velocidade da 

adsorção e também informações sobre os fatores que afetam a taxa de adsorção. 

Alguns dos modelos cinéticos usados para descrever a reação de adsorção são as 

equações de primeira ordem (Equação 11) e de segunda ordem (Equação 12), onde k1 (min-1) e 

k2 (g mg-1min-1) são as constantes cinéticas de primeira ordem e de segunda ordem 

respectivamente, e qe e qt são as quantidades adsorvidas de soluto (mg/g) no equilíbrio e no 

tempo t (min) (MALIK, 2004). 

 

(11) 

 

2

2 )( te
t qqk

dt

dq
                                                                        (12) 

 

 A integração das equações utilizando-se as condições iniciais de qt = 0 em t = 0 e qt = 

qt em t = t, leva às Equações 13 e 14 respectivamente. 

 

t
k

qqq ete
303,2

log)log( 1                                        (13) 

                  
t

qqkq

t

eet

11
2

2


                                                    (14) 

E a partir da forma linearizada da equação (13) é possível obter os valores de qe e K1 ao 

construir um gráfico log (qe – qt) versus t (FERNANDES, 2008). 

Em um modelo de pseudo-segunda ordem são feitas as mesmas considerações que o 

modelo anterior, porém, este não apresenta restrições na concepção do modelo (SCHNEIDER, 

2008). 

 E a partir da forma linearizada, equação (14), é possível obter os valores de qe e K2 ao 

construir um gráfico log (qe – qt) versus t (FERNANDES, 2008). 

)(1 te
t qqk

dt

dq

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 Para o modelo pseudo-segunda ordem a etapa determinante da velocidade é a adsorção 

química, segundo Vijayaraghavan et al.(2005). 

 

3.5. Isotermas 

 

As isotermas de adsorção são de grande utilidade para avaliar a capacidade de adsorção 

de um adsorvente e os parâmetros termodinâmicos como a energia de adsorção (MEMON et 

al, 2008). Existem vários modelos que descrevem as isotermas de adsorção e dentre estes, os 

mais conhecidos para aplicação em meios líquidos são o modelo de Freundlich e Langmuir 

(SHAW, 1975). 

 

3.5.1 Isoterma de Langmuir 

 

 O modelo de Langmuir considera que a adsorção tem lugar em sítios homogêneos 

específicos dentro do adsorvente, e que as espécies adsorvidas interagem somente com um sítio 

e não entre si, sendo a adsorção limitada a uma monocamada (AKHTAR et al., 2007). 

Além disso, assume que todos os sítios de adsorção possuem uma entalpia igual entre si 

e constante, considerando também que a adsorção é reversível e que o equilíbrio é alcançado 

quando a velocidade de dessorção se iguala a velocidade de adsorção. Considera-se 

implicitamente que:  

 

• o sistema é ideal;  

• as moléculas são adsorvidas e aderem à superfície do adsorvente em sítios definidos e 

localizados, com adsorção em monocamada em superfície homogênea;  

• cada sítio pode acomodar uma, e somente uma entidade adsorvida;  

• a energia da entidade adsorvida é a mesma em todos os sítios da superfície e não depende da 

presença ou ausência de outras entidades adsorvidas nos sítios vizinhos, ou seja, apresenta 

interação desprezível entre as moléculas adsorvidas. 

 

A equação teórica de Langmuir está expressa na Equação 15: 

 

e

em
e

KC

KCq
q




1
                                                                             (15) 
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A Equação 22 pode ser expressa como a Equação linear 16, facilitando a determinação 

das constantes k e qm 

 

e

mme

e C
qKqq

C 11
                                                                   (16) 

 

A característica essencial da isoterma de Langmuir pode ser expressa em termos de um 

parâmetro de equilíbrio adimensional R definido pela Equação 17 (AKHTAR et al., 2007 e Liu 

et al., 2010). 

 

eKC
R




1

1
                                                                           (17) 

 

Este fator de separação prediz se a isoterma de adsorção é desfavorável (R > 1), linear 

(R = 1), favorável (0 < R <1) e irreversível (R = 0). Em processos de adsorção real, os valores 

de R situam-se entre 0 e 1, e quanto mais próximo de zero, mais favorável é a adsorção. 

 

3.5.2. Isoterma de Freundlich 

 

A isoterma de adsorção de Freundlich cuja formulação é empírica pode ser usada para 

um sistema não ideal, assumindo que a adsorção de soluto ocorre numa superfície heterogênea 

por sorção multicamada (AKHTAR et al., 2007; MALIK, 2004). 

 

A Equação 18 representa a isoterma de Freundlich: 

 

n
efe CKq

1

                                                                                  (18) 

 

Onde: 

qe = massa de soluto adsorvido por massa de adsorvente (mg.g-1);  

Ce = concentração de equilíbrio do soluto em solução (mg.L-1);  
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Kf = constante experimental relacionada com a capacidade de adsorção multicamada de 

adsorvente (L.g-1);  

1/n = constante experimental que representa a intensidade de adsorção, relativo à distribuição 

de energia dos sítios de adsorção. 

 

As constantes Kf e n podem ser determinadas pela linearização da equação 19, resultando a 

Equação 27: 

 

efe C
n

Kq log
1

loglog                                                        (19) 

 

Em geral, o valor de Kf  aumenta quando a capacidade de adsorção dos adsorventes para 

um dado adsorvato aumenta. A magnitude do expoente 1/n representa uma indicação da 

favorabilidade da adsorção. Valores de n > 1 indicam a condição de adsorção favorável 

(MALIK, 2004). 

 

3.7. Dupla Camada Elétrica e Potencial Zeta 

 

 A teoria da dupla camada elétrica trata da distribuição de íons, e portanto da intensidade 

dos potenciais elétricos que ocorrem na superfície carregada. A dupla camada pode ser encarada 

geralmente como constituída por duas regiões, isto é, uma região interna, que pode incluir íons 

adsorvidos, e uma região difusa na qual os íons se encontram distribuídos de acordo com a 

influência de forças elétricas e do movimento térmico (SHAW, 1975). 

Íons de carga oposta (contra-íons) são atraídos pela superfície, garantindo a 

eletroneutralidade do sistema, e íons de carga de mesmo sinal (co-íon) são repelidos para mais 

longe da superfície, como mostrado na Figura 6. Forma-se uma região na interface sólido-

líquido conhecida como Dupla Camada Elétrica (DCE). A teoria da dupla camada elétrica é a 

distribuição dos íons e, portanto, a intensidade dos potenciais elétricos gerados pela superfície 

carregada (SHAW, 1975).  

 



62 

 

 

 

 

Figura 6. Interface entre superfície plana, carregada positivamente, e solução aquosa de um eletrólito simples 

(Modificado de SHAW, 1975). 

 

A camada difusa é estruturada devido ao equilíbrio entre: i. interação eletrostática ou 

coulômbica (segregação): fator de organização, descrito por Poisson; ii. efeitos térmicos 

(mistura, homogeneização): fator de desorganização, descrito por Boltzmann. Este equilíbrio 

foi explicado, de forma independente, por Gouy e por Chapman, por meio da equação 20 e 21 

de Poisson-Boltzmann (PASHLEY e KARAMAN, 2004).  

Equação de Poisson-Boltzmann (para uma dimensão x): 

 

 









kT

xqZ
BCZ

q

dx

xd i
ii

)(
exp)(

)(
2

2 




           (20) 

 

Ψ(x) = potencial elétrico a qualquer distância da superfície;  

x = distância da interface;  

q = carga do elétron;  

ε = permissividade elétrica do solvente;  

k = constante de Boltzmann;  

T = temperatura absoluta;  

Ci(B) = concentração de cada espécie iônica no seio da solução;  

Zi = valência de cada íon 
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)exp()( 0 kxx                              (21) 

 

Ψ0 = potencial elétrico na superfície carregada 

 

Gouy e Chapman consideraram alguns critérios: i. a superfície sólida é considerada 

plana, infinita e com distribuição uniforme de cargas elétricas; ii. os íons são supostos como 

pontuais, seguindo a distribuição de Boltzmann; iii. o eletrólito é simples e simétrico, isto é, 

tipo 1:1, 2:2, 3:3; iv. simplificação de Debye-Hückel: o potencial não é alto: Ψ0≤ 25mV.  

Stern, em 1924, modificou o modelo de Gouy-Chapman através da substituição da 

aproximação da carga pontual por íons de tamanho finito os quais são capazes de chegar perto 

da superfície do sólido. Stern também combinou o modelo da camada difusa (camada de Gouy-

Chapman) com o modelo compacto de Helmholtz (plano condensado ao longo da superfície) 

(SHAW, 1975). 

A dupla camada elétrica é composta pela camada compacta ou de Stern, formada por 

íons adsorvidos especificamente e pela camada difusa ou de Gouy-Chapman, composta por íons 

adsorvidos não especificamente ou mantidos apenas por interações coulômbicas (SHAW, 1975 

e DELGADO et al, 2005). A Figura 7 mostra o potencial eletrostático diminuindo à medida que 

se afasta da superfície da partícula em direção ao seio da solução. O potencial zeta é mostrado 

na Figura 7 e definido como o potencial medido no plano de cisalhamento, localizado dentro 

da camada difusa (HUNTER, 1993). 
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Figura 7. Gráfico do potencial elétrico em função da distância da superfície da partícula até o seio da solução 

iônica (HUNTER, 1993). 

 

À medida que se afasta da superfície, o potencial elétrico decresce, inicialmente de 

forma aproximadamente linear, na camada de Stern, e exponencialmente através da camada 

difusa. 

A determinação do potencial zeta em diferentes valores de pH permite a obtenção de 

curvas de potencial zeta e, consequentemente, a determinação do ponto isoelétrico (PIE: 

logaritmo negativo da atividade da espécie determinadora do potencial correspondente ao 

potencial zeta nulo, na presença de eletrólito indiferente) e avaliação da carga superficial das 

partículas em estudo. 

A geração da carga superficial na superfície da hematita ocorre através da interação com 

a água formando hidroxilas na superfície dos óxidos metálicos como, por exemplo, a hematita. 

Segundo Parks (1975) e Cromieres et al (2002), a superfície dos óxidos metálicos (MOH) 

apresentam cargas que são geradas pela dissociação anfotérica ou hidrólise que equivale a 

dessorção e a adsorção de H+, segundo as reações 9 e 10:   

 

MOH ↔ MO- + H+                                                                                                      (9) 
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 H+ + MOH↔ MOH2                                                                                                 (10) 

 

 A protonação da superfície (M) de um hidróxido, equações 30 e 31, aumenta sob 

condições ácidas, enquanto que sua desprotonação (M-OH↔ M-O-+ H+ ou M-OH +OH- ↔M-

O· + H2O) é favorecida cm meio alcalino. A superfície do hidróxido metálico (MOH) sofre 

dissociação liberando íon hidrogênio para a solução, deixando a superfície carregada 

negativamente. No entanto, quando a atividade do íon hidrogênio na solução aumenta, a 

partícula torna-se carregada positivamente. Os íons determinadores do potencial (IDP) são 

aqueles que estabelecem as cargas na superfície. Os contra-íons são aqueles que não têm 

afinidade específica pela superfície e são adsorvidos por atração eletrostática. Diz-se que o íon 

hidrogênio é determinador do potencial (IDP), uma vez que a carga da superfície e o potencial 

de superfície são dependentes da concentração do íon hidrogênio em solução. Quando a 

atividade do íon hidrogênio é intermediária, a superfície não possui cargas superficiais e nesta 

atividade particular tem-se o ponto isoelétrico (PIE). A hematita apresenta ponto isoelétrico em 

torno do pH 6,7, abaixo e acima deste valor de pH as cargas superficiais das partículas da 

hematita são positivas e negativas, respectivamente.  
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4   MATERIAIS E MÉTODOS 

 

Neste capítulo serão apresentados os materiais e os procedimentos experimentais 

utilizados neste trabalho. 

 

4.1. Caracterização da solução de MBT 

 

Nesse trabalho foi utilizado o mercaptobenzotiazol (MBT), o qual é amplamente usado 

em indústrias como acelerador da vulcanização de borrachas, fungicidas, bactericidas, 

conservador ou inibidor da corrosão, e como coletor aniônico nos processos de flotação de 

minérios oxidados. Na Figura 8 é apresentada a fórmula estrutural do MBT. O MBT utilizado 

nesse estudo é da marca Sigma-Aldrich, P.A. 

Para a execução dos testes experimentais foram utilizadas soluções aquosas sintéticas 

de Mercaptobenzotiazol (MBT) na concentração de aproximadamente 100 mgL-1. As soluções 

do MBT foram preparadas diariamente. A faixa de concentração da solução MBT utilizada foi 

assim definida devido à faixa de linearidade da Lei de Lambert-Beer. E também pelo fato da 

concentração do MBT ser recalcitrante nas concentrações acima de 80 mgL-1.  

A solução de MBT apresenta cor transparente sendo a intensidade da cor determinadas 

em espectrofotômetro UV- Visível (UV- 1650 PC, Shimadzu). Foi detectado o comprimento 

de onda de absorbância (λ) para o MBT em estudo, sendo 316 nm. Para a leitura da absorbância 

do MBT em cada amostra, foi necessário diluir em 10 vezes para atingir a faixa de detecção do 

equipamento de espectrofotômetro UV- Visível. 

 

 

 

Figura 8. Apresenta a fórmula estrutural do MBT em estudo. 
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4.2. Caracterização do Resíduo 

 

A fonte de ferro utilizada na pesquisa é o resíduo em forma de pó da etapa de 

deslamagem do processo de beneficiamento do minério de ferro, um resíduo com altos teores 

de ferro, carbono e argila. O resíduo sólido utilizado neste trabalho foi doado pela VALE-

Unidade de Araxá - MG. Todas as análises de caracterização foram feitas na forma in natura 

do resíduo e o primeiro procedimento antes de submeter o resíduo as análises de caracterização 

foi realizar o quarteamento das amostras. O resíduo utilizado como catalisador foi caracterizado 

pela determinação da área específica BET e distribuição de tamanho de poros (Quantachrome 

Autosorb Automated Gas Sorption, NOVA1200 Versão 5.25); os minerais e elementos 

presentes no resíduo foram identificados por Difração de raios-X, Fluorescência de raios-X 

(Philips X’PERT), Microscopia de varredura eletrônica (MEV) e Espectrometria de 

Infravermelho. 

Os equipamentos utilizados para a caracterização do resíduo foram: 

 

 Análise granulométrica da amostra bruta; 

  MEV – Microscopia de Varredura Eletrônica (MEV-EDS); 

  Potencial Zeta; 

  Fluorescência de Raio –X (FRX); 

  Difração de Raio X (DRX); 

  Espectroscopia de Infravermelho por Transformada  de Fourier (IV-TF); 

  Adsorção de N2 BET; 

 

 

Figura 9 Resíduo em pó da etapa de deslamagem da mineração de ferro 
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4.3. Unidade Experimental 

 

Para a realização dos ensaios cinéticos e reação de Fenton-like heterogêneo foram 

utilizados erlenmeyer de 250 ml e submetidos ao shaker sob agitação nas condições 

determinadas para cada ensaio, possibilitando a mistura do resíduo na solução de MBT. Após 

a etapa de agitação para os ensaios cinéticos e da reação Fenton-like, as amostras foram fitradas 

conforme apresentado a unidade experimental nas Figuras 10 a 14. Os ensaios foram realizados 

no laboratório Labtare/EQ/UFRJ. 

 

 

 

 

Figura 10. Shaker e erlenmeyer utilizados em ensaios cinéticos e de Fenton-like 
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                 Figura 11. Alíquotas retiradas  

                     em tempos  pré-determinados.                      Figura 12. Filtração 

                  

                                                                                                                                          

 

 

      

                   Figura 13. Amostras da solução de MBT após o  

                   processo de filtração.                                                          Figura 14. Resíduo filtrado 

 

  

4.4. Procedimento Experimental 

 

4.4.1. Procedimentos experimentais para o resíduo 

 
4.4.1.1.Ponto de carga zero do resíduo (pHpcz) 

 

Para obtenção do ponto de carga zero do resíduo utilizou-se o método citado por Rivera 

e Utrilla (2000). Colocou-se 50 mL da solução de NaCl 0,1M em 10 frascos fechados. O pH 

inicial de cada frasco foi ajustado entre 2 e 12 através da adição de soluções de HCl 0,1M ou 

NaOH 0,1M; em seguida, adicionou-se 0,15 gramas de resíduo em cada frasco. Os frascos 

foram colocados sob agitação em shaker com temperatura controlada a 25oC por 48 horas; após 

este período, fez-se a leitura do pH novamente. O valor de pHpcz é obtido no gráfico pH final 
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versus pH inicial, correspondendo ao valor de pH no ponto de intersecção das linhas pH inicial 

e pH final. 

 

4.4.1.2. Análise Granulométrica do resíduo 

 

 Para as análises da granulometria do resíduo, pesou-se 400g da amostra e colocou-se 

em um jogo de peneiras vibratórias distribuídas entre as aberturas de peneiras (250, 180, 150, 

90, 74, 53, 44 mm) e as colocou para vibrar por 20 minutos. Após esse período, pesou-se o 

resíduo retido em cada peneira. Em cada fração granulométrica, a composição dos óxidos foram 

determinados por fluorescência de raios-X. 

 

4.4.1.3. Potencial zeta (Pzc) 

 

 Para a determinação do potencial zeta, as amostras foram previamente preparadas pelas 

seguintes maneiras:  

 

 Para a determinação do potencial zeta do resíduo, em um em tubo falcon de 30 mL, 

adicionou-se 0,005 g do resíduo, 15 mL de KCl (0,01 M) e ajustou-se o pH com HCl 

(0,1 M) ou KOH (0,1 M) para o valor desejado.  

 

 Para a determinação do potencial zeta da solução de MBT (100 mg L-1), em um em tubo 

falcon de 30 mL, adicionou-se 0,075 g de MBT (solução), 15 mL de KCl (0,01 M), 

ajustou-se o pH com HCl (0,1 M) ou KOH (0,1 M).  

 

 Para a determinação do potencial zeta da solução de MBT (100 mg L-1) mais o resíduo, 

em um em tubo falcon de 30 mL, adicionou-se 0,075 g de MBT (solução),0,005 g do 

resíduo, 15 mL de KCl (0,01 M), ajustou-se o pH com HCl (0,1 M) ou KOH (0,1 M).  

 

Preparou-se 10 tubos variando o pH de 2 a 11 para cada análise. Os ensaios experimentais foram 

realizados com 5 repetições para a obtenção de maior precisão e em seguida foram realizados 

as leituras do potencial zeta das amostras com o equipamento Malvern Zetamaster, modelo 

TM3030 PLUS, HITACHI. 
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4.4.2. Procedimentos experimentais da adsorção do MBT no resíduo 

 

4.4.2.1. Ensaios de Adsorção 

 

Os experimentos de adsorção foram conduzidos em triplicata, em erlenmeyer de 250 

mL, sob agitação em um shaker com controle de temperatura a 25ºC + 1 e a agitação de 200 + 

2 rpm, para que o resíduo em suspensão ficasse em contato com a solução de MBT. Brancos 

com MBT e sem o resíduo também foram colocados nas mesmas condições. 

 Foram testadas inicialmente as seguintes dosagens do resíduo (0, 3, 5, 10, 15, 20, 40, 

60, 80 e 100 g L-1); testes iniciais indicaram pequena adsorção para dosagens menores que 20 

g L-1, então foram usadas as seguintes dosagens: 0, 20, 40, 60, 80 e 100 g L-1. 

 Com o intuito de testar a influência do pH na adsorção realizou-se experimentos com 

diferentes valores de pH para cada uma das dosagens de resíduo e concentração do MBT de 

100 mg L-1. O primeiro teste, foi conduzido no pH (3,0) da mistura de solução MBT, na 

concentração de 100 mg L-1, mais o resíduo. O segundo, foi conduzido em pH (5). O terceiro 

teste, com o pH = 6 e no quarto teste, com o pH = 7, o pH da mistura foi mantido até o término 

de cada experimento, ajustado com solução de NaOH 0,1M ou H2SO4 0,1M. 

O estudo da cinética de adsorção foi realizado através do acompanhamento da 

concentração de MBT ao longo do tempo. Dessa forma a solução de MBT na concentração de 

100 mg L-1 foi colocada em contato com as dosagens do resíduo (0, 20, 40, 60, 80 e 100 g L-1), 

nas mesmas condições descritas anteriormente, com pH= 3, 5, 6 e 7 durante o período de 24 

horas, com retiradas de alíquotas nos tempos de 3, 6, 21, 24, 30 e 41 horas de reação, para cada 

teste, com o intuito de acompanhar o tempo de equilíbrio da solução. 

A faixa de concentração da solução MBT utilizada foi assim escolhida devido à faixa 

de linearidade da Lei de Lambert-Beer (APÊNDICE 3). O tempo de equilíbrio foi determinado 

experimentalmente. A concentração do MBT foi determinada através de espectrofotometria.  
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4.4.3. Procedimentos experimentais da Reação Fenton-like  

 

4.4.3.1. Estudo cinético do MBT com o peróxido de hidrogênio 

 

O estudo da cinética de reação do MBT com o peróxido de hidrogênio foi realizada 

adicionando-se, inicialmente peróxido de hidrogênio (H2O2) na solução de MBT, sob agitação 

de 200 rpm, sendo estudadas as concentrações de 3,125; 6,25; 12,5; 25; 50; 100 mg L-1, 

respectivamente. As alíquotas foram coletadas nos tempos de 0, 5, 10, 15, 20, 30, 40, 50, 60 

minutos de reação, respectivamente. Em seguida foram realizadas as determinações da 

concentração de MBT por meio da medida da absorbância no comprimento de onda de 316 nm. 

 

4.4.3.2. Parâmetros que interferem na velocidade da reação de Fenton-like 

 

 Rotação 

 

Em um erlenmeyer de 500 mL, adicionou-se 300 mL de solução de MBT (100 mg L-1), 

resíduo de ferro da mineração (3 g L-1), sob agitação em um shaker, para garantir a 

homogenização entre a solução de MBT e o resíduo. Em seguida adicionou-se H2O2 (6,25 

mg L-1) dando início à reação. Em um período de 1 hora, retirou-se alíquotas no tempos de 

0, 10, 20, 30, 40, 50 e 60 minutos. Em seguida, filtrou-se as alíquotas e realizou-se as leituras 

de absorbância no equipamento espectrofotômetro UV-Mini-Shimadzu 1240. Os ensaios 

foram realizados variando as rotações, respectivamente: 50, 100, 200 e 240 rpm (rotação 

por minutos); todos os ensaios foram realizados em temperatura de 25ºC e em pH igual a 3, 

para a avaliar a eliminação da dupla camada de difusão dos íons. 

 

 Temperatura 

 

Foi realizado os mesmo procedimento descritos nos ensaio de rotação, só que foi fixada a 

rotação em 200 rpm e o pH igual a 3. E variou a temperatura dos ensaios respectivamente 

em 25ºC, 30ºC e 35ºC. 
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4.4.3.3. Determinação dos intermediários da reação Fenton-like 

 

Após finalizada a reação de Fenton-like, sob a condição de pH=3, [MBT]= 100 mg L-1, 

[H2O2]= 6,25 e 25 mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, T= 25ºC, t= 1 hora e 200 rpm, o sistema foi 

filtrado e diluído 10 vezes para a detecção dos intermediários no equipamento. Os derivados do 

MBT detectados na solução pós-Fenton-like através do espectrofotômetro de UV- Visível (UV- 

1650 PC, Shimadzu) foram: o 2-mercaptobenzimidazol (MBI), 2-mercaptobenzoxazol (MBO), 

2-mercaptopiridina (MP), para-tolilmercaptan (PTM). Também foram analisados se haviam a 

presença dos produtos (intermediários) da oxidação do MBT, como: 2-hidroxi benzotiazol 

(OBT), benzothiazol (BT), e benzothiazol-2-sulfonato (BTSO3). Os comprimentos de ondas de 

cada intermediário já foram apresentados na revisão bibliográfica, então realizou-se a varredura 

em cada comprimento para a identificação. 

 

4.4.3.4. Reações combinadas de adsorção e reações de Fenton homogêneas e heterogêneas 

 

Para avaliar a possibilidade de ocorrência de adsorção do MBT pelo resíduo, ensaios de 

adsorção foram realizados colocando-se em contato, a solução sintética de MBT, na 

concentração de 100 mgL-1 com o resíduo de minério de ferro na concentração ótima de 3 g L-

1, durante 41 h. Preliminarmente, as determinações de potencial zeta do resíduo e da solução de 

MBT indicaram que, nos valores de pH 3 e 5, ambos apresentaram cargas opostas. Dessa forma, 

os ensaios de adsorção foram efetuados somente nestes valores de pH. Os ensaios de adsorção 

foram realizados a 25ºC e sob agitação de 200 rpm. Após 41 horas de contato da solução 

sintético MBT com o resíduo de minério de ferro, as amostras foram submetidas às reações de 

oxidação, com a adição de peróxido de hidrogênio na concentração de 6,25 mg L-1 e 25 mg L-

1. Duas situações foram investigadas para cada pH (3 e 5) para avaliar se o processo ocorre sob 

forma homogênea ou heterogênea: a) o efluente com o resíduo foi filtrado (sistema homogêneo) 

e em seguida adicionou-se o peróxido de hidrogênio; b) o efluente com o resíduo não foi filtrado 

(sistema heterogêneo) e em seguida, adicionou-se o peróxido de hidrogênio. Em ambas as 

situações, os valores de pH foram ajustados com solução de NaOH (0,1 M) ou de H2SO4 (0,1 

M). Durante a reação de oxidação, na presença do resíduo, foram retiradas alíquotas do efluente 

em tempos pré-determinados e filtrados, com membranas de diâmetro de poro de 0,45μm, da 

marca Milipore. Em seguida, foram realizados a leitura da absorbância do MBT, no 
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comprimento de onda de λ= 316 nm, espectrofotômetro de UV- Visível (UV- 1650 PC, 

Shimadzu). 

 

4.5. Metodologia Analítica 

 

4.5.1. Filtração das amostras 

 

Todas as amostras analisadas para cor foram previamente filtradas em membranas GV 

(durapore) em PVDF com diâmetro do poro de 0,45 μm da marca Milipore (GVWP01300). 

 

4.5.2. Medida de pH 

 

O pH foi medido potenciometricamente usando-se um eletrodo combinado de vidro e 

prata/cloreto de prata. O potenciômetro (Quimis 400A de bancada) foi calibrado com soluções 

tampão de pH 7,0 e 4,0, conforme indicado pelo Standard Methods for Examination of Water 

and Wastewater (APHA, 2005). 

 

4.5.3. Concentração de ferro dissolvido  

 

As análises de ferro total e íon ferroso foram efetuadas com a utilização de kits Hach 

para ferro total (FerroVer) e íon ferroso (Ferrous Iron). Tais kits baseiam-se no método 

colorimétrico de reações entre o ferro e a substância orto-fenantrolina.  

Para as determinações de ferro dissolvido, alíquotas foram retiradas do meio reacional, 

filtradas em membrana de éster de celulose (Millipore) de 0,45 μm e, imediatamente, adicionou-

se o reagente dos kits. Após o período pré-estabelecido para reação entre o reagente e a solução, 

realizou-se a determinação da concentração de ferro, através de leitura em espectrofotômetro 

Hach DR-2800. O equipamento realiza a leitura de ferro total e de ferro II, no comprimento de 

onda de 510 nm   e converte estes valores em mg L-1 pela curva absorvância versus concentração 

previamente levantada. Para obter a concentração de Ferro III, basta calcular a diferença entre 

a concentração de Ferro total e Ferro II. 
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4.5.4. Peróxido de hidrogênio residual 

 

A concentração de peróxido de hidrogênio residual foi acompanhada por colorimetria 

através da geração de peroxivanádio, formado pela reação de peróxido de hidrogênio com 

metavanadato de amônio (OLIVEIRA et al, 2001), conforme demonstrado pela reação 11: 

 

          VO3

- 

+ 4 H
+ 

+ H2O2 → VO2

3+ 

+ 3 H2O                                                                 (11)  

 

Para análise, foram adicionados 4,0 mL de amostra, 1,6 mL de metavanadato de amônio 

e completado o volume com água deionizada para 10 mL. A absorvância foi medida em 

espectrofotômetro UV-Mini-Shimadzu 1240.  

A partir da medida da absorbância das amostras com concentrações conhecidas de 

peróxido de hidrogênio, foi construída uma curva analítica ABS versus H2O2 (APÊNDICE 8). 

Esta curva que foi construída é a curva de calibração para obter a concentração de peróxido 

residual em mg L-1. 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÕES  

 

5.1. Caracterização da Amostra Bruta – MEV e EDS 

 

As Figuras 15 a 18 mostram a caracterização morfológica do resíduo de minério de ferro 

em forma de pó, forma bruta, analisado com o equipamento de microscopia eletrônica de 

varredura eletrônica (MEV). Nas micrografias, as partículas de tonalidade clara se referem a 

hematita (Fe2O3) e as de tonalidades cinza escura representam a sílica (SiO2). 

 

 

 
Figura 15. Microscopia eletrônica de varredura da amostra bruta (Fe2O3), ampliação de 250x e amostra de 

hematita com visualização de 300 μm. 

 

 



77 

 

 

 

 

Figura 16. Microscopia eletrônica de varredura da amostra bruta (Fe2O3), amostra de hematita com visualização 

de 100 μm. 

 

 

 

Figura 17. Microscopia eletrônica de varredura da amostra bruta (Fe2O3), amostra de hematita com visualização 

de 30 μm. 
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Figura 18. Microscopia eletrônica de varredura da amostra bruta (Fe2O3), amostra de hematita com visualização 

de 30 μm. 

 

 

Figura 19. Difratograma de EDS da amostra bruta do resíduo 

 

 Observa-se com os resultados da microscopia eletrônica de varredura mostrados nas 

Figuras 15 a 18 sob variadas condições de ampliações das imagens, que a amostra do resíduo é 

heterogênea com relação a distribuição de hematita e sílica e da distribuição do diâmetro das 

partículas. Neste caso, há a necessidade de uma avaliação da análise granulométrica e a 
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distribuição composicional das frações visando a obtenção de uma fração com maior 

concentração em hematita (Fe2O3) para o seu uso como catalisador na reação de Fenton 

heterogêneo na degradação do MBT. Verifica-se também uma uniformidade na maior parte da 

superfície das partículas de hematita, a que é representado nas Figuras 15 a 18 numa coloração 

de cinza clara. No difratograma do MEV-EDS apresentado na Figura 19, é identificada a 

presença de ferro na amostra e também foi constatada a presença marcante da sílica, sendo esta 

em maior teor do que ferro. O resíduo apresenta teor elevado de sílica (SiO2) por que na etapa 

de beneficiamento do minério de ferro, este ser um contaminante indesejável e por isso que na 

etapa de deslamagem o resíduo apresenta um teor elevado desse contaminante. A amostra do 

resíduo em estudo é um resíduo da etapa de deslamagem.  

 

5.1.2 Análise Granulométrica da Amostra Bruta 

 

 Diante dos resultados observados nas análises de microscopia eletrônica de varredura 

eletrônica (MEV) e as de raios x da amostra bruta, verificou-se a necessidade da realização da 

etapa de peneiração do resíduo para uma melhor quantificação das frações mais significativas 

com relação ao teor de hematita para utilização do resíduo como catalisador. As frações 

mássicas de resíduo em cada peneira podem ser verificadas na Tabela 3, com as suas respectivas 

porcentagens. 

Tabela 3. Distribuição Granulométrica do resíduo bruto 

Amostras Abertura das 

peneiras (mm) 

Massa retida (g) % 

1 250 2,325 0,59 

2 180 38 9,66 

3 150 9 2,28 

4 90 58 14,74 

5 75 58 14,74 

6 53 187 47,54 

7 45 34 8,64 

8 < 45 7 1,77 

Total  393,3285  

 

Observa-se que os dados de distribuição mássica do resíduo estão mais concentrados 

nas frações granulométricas das amostras 4, 5 e 6, verificou-se também que há uma elevada 
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quantidade de resíduo que ficaram retidos na peneira de 53 mm, onde constatamos que a maioria 

das partículas do resíduo possuem diâmetros menores do que 75 mm e maiores do que 53 mm, 

justificando assim a elevada quantidade de massa retida (187g) na peneira de 53 mm que 

corresponde a 47,54%. Para avaliar as composições químicas de cada fração, foi necessário 

realizar a análise de fluorescência de raios-x, como apresentado na Tabela 4. 

 

Tabela 4. Caracterização de cada fração do resíduo peneirado – Fluorescência de Raios X 

Amostras mm MgO 

% 

Al2O3 

% 

SiO2 

% 

P2O5 

% 

CaO 

% 

MnO 

% 

Fe2O3  

% 

P.P.C. 

% 

 

Bruta ----- 0,04 0,79 50,6 0,04 0,07 0,20 47,1 1,2  

1 250 ND 0,27 56,5 0,03 0,15 0,08 41,3 1,5  

2 180 0,06 0,58 62,3 0,04 0,08 0,19 35,4 1,2  

3 150 0,07 1,3 55,5 0,06 0,09 0,34 41,1 1,5  

4 90 ND 0,30 66,3 0,02 0,06 0,18 31,9 1,2  

5 74 0,04 0,63 38,5 0,16 0,28 0,18 58,9 1,2  

6 53 0,05 0,55 30,9 0,04 0,06 0,18 67,0 1,2  

8 44 0,08 1,3 30,9 0,07 0,13 0,38 65,5 1,6  

Fundo < 44 0,07 1,3 28,8 0,07 0,11 0,44 67,4 1,6  

 

De acordo com os resultados obtidos pela análise de fluorescência de Raio-X do resíduo 

em estudo, segundo a Tabela 4, observa-se que as frações do resíduo que apresentaram maior 

porcentagem de hematita (Fe2O3) foram a partir da peneira de diâmetro 74 mm até o fundo (< 

44mm). Então, nesse estudo foram utilizadas as amostras de granulometria de 74 a < 44 mm 

(fundo). Assim, as amostras 5, 6, 7 e 8 e fundo foram misturadas e homogenizadas, pois nessa 

faixa o ferro na forma de hematita se apresentou em elevada porcentagem, variou na faixa de 

58,9 a 67,4%. Nessa mesma faixa, o teor de sílica variou de 38,5 a 28,8 sendo os menores teores 

encontrados se comparados com os resíduos na faixa granulométrica entre bruta e de 90 mm.  

A Tabela 5 apresenta as características texturais do resíduo peneirado, como: volume, área, 

diâmetro e área BET (Brunauer, Emmett e Taller). 
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Tabela 5. Características texturais das frações de hematita 

 

 

Segundo Huang et al, (2001); Kwan e Voelke (2003); Matta (2007) a área superficial 

média encontrada para o mineral hematita é de 9-11 m
2

/g, e as áreas superficiais encontradas 

nas frações analisadas do resíduo (como mencionado na Tabela 5) foram abaixo desse valor. E 

as frações do resíduo selecionados nesse estudo foi a de 74 mm a 44 mm (fundo) de diâmetro. 

Nesta faixa granulométrica, verificou-se que a área superficial variou de 0,1345 a 1,3137 m
2

/g 

que foram parecidos com os que Amorim (2007) encontrou ao analisar o resíduo da indústria 

siderúrgica. 

 

5.1.3 Caracterização da Amostra Peneirada – MEV e EDS 

 

Nas Figuras 20 a 25 são apresentadas as características morfológicas da amostra 

peneirada de resíduo homogeneizada das frações 74 mm até <44 mm.  Nas micrografias, as 

partículas de tonalidades claras se referem a hematita (Fe2O3) e as de tonalidades cinza escuro 

representam a sílica (SiO2). 

Parâmetro Bruta 

(Fe2O3) 

250 mm 

(Fe2O3) 

180 mm 

(Fe2O3) 

150 mm 

(Fe2O3) 

90 mm 

(Fe2O3) 

74 mm 

(Fe2O3) 

53 mm 

(Fe2O3) 

44 mm 

(Fe2O3) 

<44mm 

(Fe2O3) 

Área BET 

(m
2

/g) 

 

0,4117 

 

0,7747 

 

1,1493 

 

1,8462 

 

0,0607 

 

0,1345 

 

0,2397 

 

1,0035 

 

1,3137 

Volume de 

microporos 

(cm
3

/g) 

 

----- 

 

3,3x10-5 

 

6,3x10-5 

 

 

4,8x10-4 

 

 

4,2x10-4 

 

5,6x10-4 

 

----- 

 

 

8,0x10-4 

 

5,1x10-4 

Área de 

micropor

os (m
2

/g) 

 

----- 

 

0,1210 

 

0,1023 

 

 

0,3933 

 

0,9706 

 

1,2005 

 

----- 

 

1,3398 

 

1,1874 

Diâmetro 

médio de 

poro 

Aº(Angs 

trom) 

 

----- 

 

35,6391 

 

57,7856 

 

66,8131 

 

---- 

 

------ 

 

----- 

 

34,7045 

 

------ 



82 

 

 

 

 

Figura 20. Microscopia eletrônica de varredura da amostra peneirada (Fe2O3), amostra de hematita com 

visualização de 500 μm. Mistura das frações abaixo 74 mm a < 44mm. 

 

 

 
Figura 21. Microscopia eletrônica de varredura da amostra peneirada (Fe2O3), amostra de hematita com 

visualização de 200 μm. Mistura das frações abaixo 74 mm a < 44mm. 
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Figura 22. Microscopia eletrônica de varredura da amostra peneirada (Fe2O3), amostra de hematita com 

visualização de 100 μm. Mistura das frações abaixo 74 mm a < 44 mm 

 

 

 

Figura 23. Microscopia eletrônica de varredura da amostra peneirada (Fe2O3), amostra de hematita com 

visualização de 30 μm. Mistura das frações abaixo 74 mm a < 44 mm. 
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Figura 24. Microscopia eletrônica de varredura da amostra peneirada (Fe2O3), amostra de hematita com 

visualização de 20 μm. Mistura das frações abaixo 74 mm a < 44mm. 

 

 

 

Figura 25. Difratograma de EDS do resíduo peneirado. Mistura das frações abaixo 74 mm a < 44mm. 
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Nas análises de MEV da amostra peneirada do resíduo, Figuras 20 a 25, pôde-se 

observar que a amostra peneirada apresentou granulometria mais uniforme, ou seja, uma faixa 

granulométrica mais definida se comparado com as análises de MEV apresentadas da amostra 

bruta sem ser peneirada, Figuras de 15 a 19. Comparando a Figura 19 com a Figura 25, observa-

se que houve enriquecimento do ferro e a redução do componente sílica na amostra peneirada, 

que pôde ser avaliada através dos valores dos picos observados no difratograma).  

Ao comparar as imagens apresentadas nas Figuras 15 a 19 com as Figuras 20 a 25, pode-

se observar padrões bastantes semelhantes do ponto de vista morfológico, presença de 

partículas maiores, subarredondadas a angulosas, provavelmente de quartzo; e partículas 

menores, algumas prolatas, também de quartzo e outras tabulares, provavelmente de hematita. 

Além disso, pode-se observar aderidas às partículas maiores um material bastante fino e 

pulverulento que é característico dos argilo-minerais, que pode ser definida como um agregado 

de minerais muito fino em que predominam, principalmente minerais argilosos que são 

chamados de silicatos hidratados. Silicatos são uma classe de minerais compostos por silício e 

oxigênio, os quais se ligam a outros elementos, tais como Al+3, Fe+3 e Mg, corroborado por 

(REINOSO; SOLANO, 1989). Em relação à esfericidade, predominam partículas com baixa 

esfericidade. As imagens das partículas claras representam a hematita e as partículas escuras 

representam o quartzo.  

 

5.1.4 Caracterização do resíduo por Espectrometria de Infravermelho 

 

 A Figura 26 representa as análises por espectrometria na faixa do infravermelho das 

amostras do resíduo bruto e do resíduo peneirado (mistura das frações abaixo 74 mm a < 44 

mm), e confirmaram a presença de hematita e quartzo em todas as amostras. A hematita tem 

absorção intensa em comprimento de onda abaixo de 750 cm-1 (vibrações de estiramento Fe-

O). O quartzo tem absorção intensa na região de 1200 cm-1 a 950 cm-1 (vibrações de estiramento 

Si-O-Si) e também em 780 cm-1, corroborado por Henriques (2012). 

Pode-se notar os estiramentos Al-OH entre 3700-3620 cm-1 característicos do mineral 

caulinita, e também essa banda larga referente a –OH, sugere a presença de água, o que pode 

ser confirmado por picos discretos em 1650 cm-1. 

 Observou-se também que ocorreu uma redução da transmitância da amostra bruta após 

ter sido peneirada na faixa de comprimento de onda 1200 a 4000 cm-1. 
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Figura 26.  Análise vibracional no Infravermelho da amostra bruta e da amostra peneirada mistura das frações 

abaixo 74 mm a < 44 mm). 

 

 

5.1.5. Cinética da Reação de Adsorção do MBT no resíduo 

 

 As Figuras 27 a 30, apresentam a cinética de reação de adsorção do MBT no resíduo em 

diferentes concentrações do resíduo, variando de 0 a 100 g L-1, sob agitação de 200 rpm e 

temperatura de 25ºC, por um período de 41 horas. O sistema também foi submetido a variações 

de valores de pH entre 3, 5, 6 e 7. 
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Figura 27. Cinética da reação do MBT com resíduo em pH 3, e sob variação da concentração do resíduo (g L-1), 

200 rpm e 25ºC. 

 

 

 

 

Figura 28. Cinética da reação do MBT com resíduo em pH 5, e sob variação da concentração do resíduo de 0 a 

100 g L-1, 200 rpm e temperatura de 25ºC. 
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Figura 29. Cinética da reação do MBT com resíduo em pH 6, e sob variação da concentração do resíduo de 0 a 

100 g L-1, 200 rpm e temperatura de 25ºC. 

 

 

 

Figura 30. Cinética da reação do MBT com resíduo em pH 7, e sob variação da concentração do resíduo de 0 a 

100 g L-1, 200 rpm e temperatura de 25ºC. 
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Observou-se que a adsorção é mais rápida nas etapas iniciais da reação e quando vai se 

aproximando da etapa de equilíbrio, a adsorção vai se tornando mais lenta, sendo esse fenômeno 

observado em todos os valores de pH avaliados. 

Ao analisar as Figuras 27 a 30, observa-se ainda que a concentração de 3 g L-1 do resíduo 

no sistema com MBT, foi indiferente a variação do pH, porém nas demais concentrações de 

resíduo de ferro, observa-se a adsorção do MBT. 

Nas quantidades menores que 50 g L-1 do resíduo observa-se adsorção mais 

significativas em pH 3 do que nos outros valores de pH estudados, mesmo após 41 horas de 

contato com a solução de MBT a 100 g L-1, sendo esta mesma tendência encontrada por 

Amorim (2007) para corante têxtil. Os dados experimentais apresentados nas Figuras 27 a 30, 

nos levam a concluir que as curvas cinéticas da reação de adsorção utilizando 100 g L-1 de 

resíduo, é a curva cinética de equilíbrio para o estudo de adsorção entre o resíduo e a solução 

de MBT a 100 mg/L, independente do pH analisado. 

Nas Figuras 29 e 30, que correspondem aos valores de pH 6 e 7 respectivamente, a 

cinética de adsorção entre o resíduo e o MBT apresentaram um declive acentuado na 

concentração do MBT nas primeiras 24 horas, porém após esse período ocorreu uma fase de 

dessorção do MBT do resíduo, que pôde ser observado através do aumento da concentração do 

MBT na solução. O ocorrido pode ser justificado através do gráfico de potencial zeta que será 

apresentado na Figura 32, onde se observa que a ambas as superfície das partículas (resíduo e 

MBT) apresentam a mesma carga de superfície no pH 6 e 7, causando dessa forma uma repulsão 

das cargas na superfície. Essa etapa de dessorção ocorreu entre o período de 24 a 27 horas, e 

em seguida o sistema atingiu o equilíbrio. 

 

5.2- Cinética de Adsorção 

 

 

A partir dos dados das curvas cinéticas da reação de adsorção obtidas no item anterior 

5.1.5, foram avaliados os ajustes nos modelos cinéticos, considerando os dados obtidos nas 

condições de 100 g/L de resíduo e 100 mg/L de MBT em pH igual a 3 e após 41 horas de 

contato. Os dados experimentais foram avaliados nas equações de cinéticas de pseudo-primeira 

ordem e pseudo-segunda ordem, e os resultados apresentados na Figura 31 e os parâmetros 

calculados foram apresentados nas Tabelas 6 e 7.   
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Figura 31.Cinética de adsorção segundo os modelos de pseudo-primeira, pseudo-segunda ordem, e os dados 

experimentais. Condição: concentração do MBT= 100 mg/L, concentração do resíduo= 100 g/L, pH= 3, T= 25ºC, 

t= 41 horas e 200 rpm.  

 

 
Tabela 6. Valores das constantes experimentais da cinética de adsorção de pseudo-primeira ordem para o MBT. 

Condições experimentais: [MBT]= 100 mg L-1, [resíduo]= 100 g L-1, T= 25ºC, 200 rpm, pH= 3 e 41 horas de 

contato. 

Concentração do 

resíduo (g/L) 

qe (exp) 

(mg/g) 

K (h-1) qe (calculado) 

(mg/g) 

R2 

100 1,0 0,0246 1,0611 0,9574 

 

 
Tabela 7. Valores das constantes experimentais da cinética de adsorção de pseudo-segunda ordem para o MBT. 

Condições experimentais: [MBT]= 100 mg L-1, [resíduo]= 100 g L-1, T= 25ºC, 200 rpm, pH= 3 e 41 horas de 

contato. 

Concentração do 

resíduo (g/L) 

qe (exp) 

(mg/g) 

K (h-1) qe (calculado) 

(mg/g) 

R2 

100 1,0 0,0058 2,71 0,9566 

 

 

De acordo com os resultados das Tabelas 6 e 7, verifica-se que os coeficientes de correlação 

(R2) para os modelos cinéticos de primeira ordem e de segunda ordem são muito próximos e 

apenas variando a partir da terceira casa decimal. Observa-se também que as curvas dos 

modelos apresentadas na Figura 40, ficaram sobrepostas. Porém os valores calculados para a 

capacidade de adsorção no equilíbrio – qe (calc) - estão mais próximos dos valores de 

capacidade de adsorção obtidas experimentalmente - qe (exp) – na cinética de pseudo-primeira 

ordem do que na pseudo-segunda ordem, indicando que provavelmente a adsorção da solução 
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de MBT no resíduo ocorre principalmente por um processo de pseudo-primeira ordem, 

corroborando com (PEREIRA e FREIRE, 2005).   

 

5.3.Modelos de Adsorção 

 

 No estudo de adsorção foi investigado o processo de adsorção do MBT (adsorvato) no 

resíduo de ferro (adsorvente) utilizando modelos de adsorção de Langmuir e Freundlich. As 

condições avaliadas foram para concentração inicial de MBT de 100 mg L-1, pH em 3, 5, 6 e 7, 

durante 41 h de tempo de contato, variando-se a quantidade de resíduo de 3 a 100 g L-1.  Os 

resultados das isotermas são apresentados no Apêndice 5. 

 A partir das interpolações gráficas realizadas nas figuras apresentadas no apêndice 5B, 

obtiveram-se os coeficientes angulares e lineares em cada condição estudada e para cada 

isoterma avaliada. A partir dos dados experimentais ajustados nas isotermas de Langmuir e de 

Freundlich, calculou-se os parâmetros das isotermas utilizando as Equações 22 e 25 de cada 

modelo e os resultados são apresentados nas Tabelas 8 e 9. 

   

Tabela 8. Valores dos parâmetros das Isotermas de Langmuir 

pH qm 

 (mg g-1)  

K R R2 

3 25,6400 2,7x10-3 0,9578 0,9539 

5 4,1322 1,34x10-3 0,9486 0,9801 

6 0,4554 6,042x10-3 0,4299 0,5486 

7 0,3070 5,449x10-3 0,7418 0,4370 

  

Tabela 9. Valores dos parâmetros das Isotermas de Freundlich 

pH Kf n R2 

3 ________ ______ _____ 

5 _____ ______ _____ 

6 0,0099 1,6155 0,4988 

7 0,0002 0,5981 0,4635 
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A característica essencial da isoterma de Langmuir pode ser expressa em termos de um 

parâmetro de equilíbrio adimensional R. Este fator de separação prediz se a isoterma de 

adsorção é desfavorável (R > 1), linear (R = 1), favorável (0 < R <1) e irreversível (R = 0). 

Baseado nos dados obtidos na Tabela 8, modelo de Langmuir, conclui-se que o sistema em pH 

variando em 3, 5, 6 e 7 apresentaram o valor de R entre 0 e 1, sendo todas as condições 

favoráveis segundo a teoria.   

Por outro lado, R2 indica quão os dados experimentais se ajustaram ao modelo, sendo o 

fator de correlação, e quanto mais próximos o valor de R2 for 1, maior será a correlação dos 

dados experimentais com o modelo. Então, na Tabela 8, os valores de R2 em pH 6 e 7 estão 

distantes do valor 1 (unitário) indicando que os dados não apresentaram um bom ajuste ao 

modelo de Langmuir e também apresentaram o valor de qm (máxima adsorção do resíduo) 

baixo.  

Por outro lado, em pH 3 e 5, os valores de R estão próximos de 1, indicando a ocorrência 

de adsorção e os valores de R2 para ambos pHs também apresentaram uma correlação de 0,9530 

e 0,9801, respectivamente, apresentando um melhor ajuste ao modelo de Langmuir. Sendo que 

em pH 3 o resíduo apresentou a capacidade máxima de adsorção (qm= 25,64 mg g-1) maior que 

o valor de qm apresentado em pH 5 que foi de 4,1322, conforme Tabela 8. Logo conclui-se que 

em pH 3 o resíduo apresentou melhor desempenho de capacidade de adsorção. 

Na Tabela 9, verificou-se que não foi possível calcular os parâmetros de Freundlich para 

o sistema nos valores de pH 3 e 5 pelo fato dos dados do modelo obtidos com os valores 

experimentais em 41 horas não se ajustarem às linhas de tendências do modelo, que descreve 

na forma de potência. Nos valores de pH 6 e 7 foi possível realizar os cálculos dos parâmetros 

do modelo de Freundlich porém os fatores de correlação foram baixos, entre os valores de 0,49 

e 0,46 respectivamente, indicando o baixo ajuste ao modelo de Freundlich. 

Relembrando que para a Isoterma de Freundlich, o valor de Kf aumenta quando a 

capacidade de adsorção dos adsorventes para um dado adsorvato aumenta. A magnitude do 

expoente 1/n representa uma indicação da favorabilidade da adsorção e esse parâmetro indica 

a força da ligação e quanto maior for o valor de n, maior será a irreversibilidade do processo 

(MÜLLER et al, 2009). Valores de n>1 indicam a condição de adsorção favorável (MALIK, 

2004). O expoente 1/n também fornece uma indicação se a isoterma é favorável ou 

desfavorável, sendo valores de n no intervalo de 1 a 10 representativos de condições de adsorção 

favoráveis. A isoterma de Freundlich não prevê a saturação do adsorvente. Assim, o modelo 
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permite a existência de uma cobertura superficial infinita (BORBA, 2006 e TAGLIAFERRO 

et al. 2011). Quanto maior o valor de n maior a heterogeneidade dos sítios de adsorção, 

(LINHARES et al., 2008). 

Ao analisar os dados de n obtidos na Tabela 9, de acordo com a variação do pH, pode-

se concluir que em pH 6 o valor de n apresentou valor maior do que 1 quando comparado ao 

valor de n encontrado para o pH 7, indicando que a adsorção é favorável no pH 6. E também 

foi observado que o valor de Kf   no pH 6 é maior do que no pH 7, sendo assim o indicativo da 

favorabilidade da adsorção em pH 6 quando aplicado ao modelo de Freundlich.  Porém, 

observa-se que o fator de correlação R2 foi baixo, menor do que 0,5. Em valores de pH 3 e 5, 

não foi possível determinar os valores de n e Kf, por que os dados experimentais aplicados ao 

modelo de Freundlich não se ajustaram. Conclui-se que os dados experimentais investigados 

nos pHs 3, 5, 6 e 7 não se adequaram ao modelo de Freundlich para o sistema resíduo e solução 

de MBT. 

Dessa forma, pode-se inferir que o modelo de Langmuir se ajustou melhor aos dados 

experimentais e as condições em que foram submetidas o sistema MTB / Resíduo. Segundo 

Erdogan et al., 2005, o modelo de Langmuir, é que o modelo que considera a adsorção em 

monocamada superficial e retrata o parâmetro quantitativo (qm), que relaciona a capacidade de 

adsorção, enquanto o qualitativo expressa a energia de ligação. 

Também foram avaliados, para questões de comparação, os modelos de adsorção de 

Langmuir e Freundlich na condição em que a massa do adsorvente é fixa, no caso mantido em 

3 g L-1 de resíduo, variando-se a concentração do adsorbato (solução do MBT) de 0 a 100 mg 

L-1 e sob as mesmas condições a que foram realizadas quando foram avaliados a variação da 

concentração do resíduo (pH= 3, [resíduo]= 3 g L-1, T= 25ºC, t= 41 h e 200 rpm). Conclui-se 

que o modelo de adsorção de Langmuir para o sistema com a variação da concentração do MBT 

também foi o que melhor se ajustou aos dados experimentais, podem serem observados no 

Apêndice 5A (Figuras 64 a 66). 

 

5.4 – Potencial Zeta 

 

A curva do potencial zeta em função do pH é apresentada na Figura 32 onde pode-se 

observar que nos valores de pH iguais a 2, 3 e 5, o resíduo contendo ferro (III) e o MBT 

apresentam cargas opostas, o que indica a possibilidade da ocorrência de adsorção do MBT na 

superfície do resíduo de ferro. Como conseqüência, na presença de peróxido de hidrogênio 
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promove a formação de radicais hidroxila possibilitando a oxidação do MBT. Observa-se, 

também, que em valores de pH 2, 3 e 5, o potencial zeta positivo do mineral tornou-se 

ligeiramente menor na presença da solução de MBT, indicando que, nesses valores de pH, pode 

ter ocorrido a adsorção do MBT em sítios positivos presentes em sua superfície. Essa 

diminuição do valor da carga superficial do mineral na presença do MBT sugere que ocorreu 

uma atração eletrostática entre a superfície o resíduo de minério de ferro carregado 

positivamente e os ânions de MBT presentes na solução, como relatada por Iwasaki et al. 

(1960), Lima (1997) e Lima e Brandão (1999). Também observou-se que a curva do resíduo 

cortou o eixo x em três pontos, que é conhecido como ponto isoelétrico, que pode ser visto na 

Figura 32. Como o resíduo da mineração de ferro do presente estudo apresentou uma 

composição mista, na qual a faixa granulométrica utilizada apresentou aproximadamente 58,9 

% de hematita e 38,5% de quartzo, essa mistura pode ter proporcionado essa oscilação do ponto 

isoelétrico.  Com base no estudo do potencial zeta do resíduo e do MBT, Figura 32, foi possível 

realizar o estudo do Fenton-Like na faixa de pH em que as cargas da superfície de ambos 

apresentavam cargas opostas, viabilizando a adsorção e também a oxidação. Logo, os estudos 

da reação de Fenton-like foram investigados nos valores de pH 3 e 5, apesar do pH 2 também 

o resíduo e o MBT apresentarem cargas opostas. Porém, segundo Araújo (2008), o processo 

Fenton-like pode ocorrer em uma ampla faixa de pH, que varia de 3 a 6.  Para valores de pH 

superiores a 5 começa a ocorrer a precipitação dos íons ferro na forma de hidróxido (KWON, 

et. al 1999) e abaixo do pH 2 o peróxido de hidrogênio é protonado originando a espécie H3O2
+, 

que é mais estável, reduzindo a sua reatividade com os íons Fe+2 (OLIVEROS, et al., 1997). 

Logo, essa pesquisa investigará as reações em pH 3 e 5. 
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Figura 32. Potencial Zeta do resíduo de minério de ferro, da solução de MBT (100 mg L-1), e do resíduo de minério 

de ferro após a reação de Fenton-like em pH = 3, e T= 25ºC. 

 

5.5. Investigação da reação de Fenton-like 

 

5.5.1. Cinética do MBT com o Peróxido de Hidrogênio  

 

Nas Figuras 33 e 34, apresentam-se as cinéticas de reação do MBT com o peróxido de 

hidrogênio, em pH 3 e 5. Observa-se que o MBT não degradou completamente com o aumento 

da concentração do peróxido de hidrogênio, mesmo na proporção 1:1 de MBT e peróxido de 

hidrogênio (100 mg L-1 de MBT para 100 mg L-1 de H2O2), em ambos os valores de pH (3 e 5). 

Esse fato indica que somente o peróxido de hidrogênio não foi suficiente, nestas condições, 

para oxidar o MBT e, neste sentido, se justifica a investigação do processo oxidativo avançado 

para a degradação do MBT, uma vez que este é um composto persistente, como reportado pela 

literatura (BESS et al, 2001).   

Nos ensaios cinéticos do MBT com o peróxido de hidrogênio foi observada que a 

degradação do MBT foi baixa, e que também apresentaram comportamentos similares quando 

utilizadas concentrações do peróxido de hidrogênio de 6,25 mg L-1, 12,5 mg L-1 e 25 mg L-1 no 

pH 3 e no pH 5.  Entretanto, em pH 5 obteve-se maior degradação de MBT, chegando a quase 

40% em 1h de reação. Diante desta observação, avaliou-se a oxidação de MBT com 

concentração do peróxido de hidrogênio na presença de resíduo de minério de ferro em valores 

de pH 3 e 5, por reações conhecidas por Fenton-like e os resultados apresentados no item 5.5.2.  

 

Potencial Zeta

-50

-40

-30

-20

-10

0

10

20

0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12

pH

P
o

te
n

c
ia

l 
Z

e
ta

 (
m

V
)

Potencial Zeta Resíduo

Potencial Zeta MBT

Potencial Zeta

Resíduo+MBT



96 

 

 

 

 

Figura 33. Potencial Zeta do resíduo de minério de ferro, da solução de MBT (100 mg L-1), e do resíduo de minério 

de ferro após a reação de Fenton-like em pH = 3, e T= 25ºC. 

 

 

Figura 34. Cinética de reação do MBT com o peróxido de Hidrogênio em pH 5. 

 

 

 

 

 

 

 

[H2O2]=100 mg/L

[H2O2] = 50 mg/L

[H2O2]= 25 mg/L

[H2O2]= 12,5 mg/L

[H2O2] = 6,25 mg/L

[H2O2]= 3,125 mg/L
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5.5.2. Influência da concentração do resíduo na reação Fenton-like 

 

Neste item serão apresentados os resultados dos ensaios realizados pela reação de 

Fenton-like. Inicialmente será avaliada a quantidade de resíduo de ferro adicionado ao sistema, 

de 1 e 3 g L-1. 

Nas Figura 35 e 36, os estudos de oxidação do MBT foram realizados utilizando a 

concentração de peróxido de hidrogênio na concentração de 25 mg L-1. Na Figura 37 pode-se 

verificar que a concentração de resíduo de Fe(III) apresenta efeito positivo no desempenho da 

reação de Fenton-like, onde pode ser observado que na concentração de resíduo de 3 g L-1, a 

degradação do MBT é maior do que na de 1 g L-1. Verificou-se que um aumento na 

concentração do resíduo de ferro (hematita) aumentou a quantidade de Fe envolvidos no 

processo, aumentando significativamente a quantidade de radicais hidroxil (HO•). Logo, 

conclui-se que quando a quantidade de catalisadores utilizados na degradação do MBT 

aumenta, a degradação também aumenta que deve estar associada ao aumento de sítios ativos 

para decompor o peróxido de hidrogênio, como reportado por Oliveira et al (2001).  

Outro fator avaliado foi a influência do pH na reação de Fenton-like e observa-se que o 

pH é uma variável importante para a degradação do MBT e mais relevante que a concentração 

de resíduo na faixa estudada, já que em pH 3, a diferença da degradação do MBT entre as 

concentrações de resíduo de 1 g L-1 e 3 g L-1 foi mais expressiva quando são comparadas as 

curvas cinéticas das Figuras 35 (pH = 3) e 36 (pH = 5). A diminuição da taxa de oxidação do 

MBT com o aumento do pH poderia estar associada aos sequestros de radicais hidroxil pelos 

íons hidroxilas conforme relatados nas literaturas (LIU et al 2006, CALMON 2007, BAO et al 

2014, SUMEGAVÁ et al 2015). 

Uma possível explicação para o comportamento observado pode é que, no pH mais 

ácido (3), o ferro está em suas formas (Fe+2 e Fe+3), estando assim mais disponíveis para a 

reação com o peróxido de hidrogênio, como apresentado nas reações de 4 a 9, que já foram 

apresentadas em Fenton-Heterogêneo (item 3.3.1). O símbolo ≡ se refere às espécies 

superficiais (KWAN e VOELKER, 2003). 

 

≡Fe
3+

OH + H
2
O

2 
↔ (H

2
O

2
)
s                                                                                                            (4) 
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(H
2
O

2
)
s 
→ ≡Fe

2+ 

+ HO
2

• 
+ H

2
O                                                                                    (5) 

 

≡Fe
2+ 

+ H
2
O

2 
→ ≡Fe

3+ 

HO + HO•                                                                               (6)  

  

 HO
2

• 
↔ H

+ 

+ O
2

•-                                                                                                        (7) 

 

≡Fe
3+

OH + HO
2

•
/ O

2

•- 
→ ≡Fe

2+ 

+ H
2
O/HO

- 

+ O
2                                                        (8) 

 

H2O2 + HO• → H2O + HO
2

•                                                                                                                                   (9) 

 

Esse mecanismo foi proposto por Kwan e Voelker (2003), para estudar a reação de 

Fenton-like utilizando óxidos de ferro como catalisador.  

 

A reação 1 constitui o início de um processo conhecido como reação tipo Fenton 

(Fenton-like) e contribui indiretamente para o aporte de radicais hidroperoxil (HO2
•) no sistema. 

As reações 2 a 5 indicam a regeneração do Fe2+ no ciclo catalítico, o que dá sustentabilidade ao 

processo. Enquanto houver peróxido de hidrogênio disponível no sistema, as espécies de ferro 

serão continuamente cicladas entre o resíduo Fe2+ e Fe3+, a menos que reações adicionais 

resultem na formação de óxidos e hidróxidos insolúveis de ferro. A reação 6 representa o 

sequestro de radicais hidroxila por parte do peróxido de hidrogênio, geralmente quando este se 

apresenta em concentrações excessivas, o que causa efeito inibitório na degradação dos 

poluentes. 
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Figura 35. Razão C/Co de MBT da reação de Fenton-like em pH 3, [MBT]inicial=100 mg L-1, [H2O2]inicial =25 

mg L-1 para avaliar a concentração ótima do resíduo. 

 

 

Figura 36. Reação de Fenton-like em pH=5, [MBT]= 100 mg L-1, [H2O2]= 25 mg L-1, e investigando a concentração 

ótima do resíduo. 

 

5.5.3. Avaliação da concentração do peróxido de hidrogênio associado ao resíduo na 

reação Fenton-like 

 

 Diante de alguns parâmetros pré definidos da reação Fenton-like por meio de ensaios 

experimentais, foi avaliada também, a influência da concentração de peróxido de hidrogênio 

nas concentrações de 6,25 mg L-1, 12,5 mg L-1 e 25 mg L-1, visto que nos estudos cinéticos do 

MBT com o peróxido de hidrogênio, as curvas obtidas através dos ensaios experimentais se 

sobrepuseram, conforme mostrado na Figura 37. Tal fato indicou que o aumento da 

concentração do peróxido de hidrogênio, entre os valores citados, não influenciou na 
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degradação do MBT, no caso sem a presença de fonte de ferro (resíduo). Para avaliar a 

influência da concentração de peróxido de hidrogênio na reação de Fenton-like, foi utilizada 

uma quantidade de 3 g/L do resíduo, que foi a encontrada como ótima no estudo anterior (Figura 

35). Os resultados das reações Fenton-like com a variação da concentração de peróxido são 

apresentados na Figura 37. 

 

 

Figura 37. Reação Fenton-like sob condições: [MBT]= 100 mg L-1, T= 25ºC, tempo= 60 minutos, [resíduo]= 3 g 

L-1, pH= 3; 200 rpm, variando a concentração de H2O2 em 6,25 mg L-1, 12,5 mg L-1 e 25 mg L-1 

 
 

Na Figura 37, observa-se que a degradação do MBT, a partir de 30 minutos de reação, 

na concentração de peróxido de hidrogênio de 25 mg L-1 apresentou melhor desempenho na 

reação do que a de 6,25 mg L-1 seguido da de 12,5 mg L-1 até o final dos 60 min de reação.  Em 

60 minutos, a concentração de peróxido de hidrogênio de 6,25 mg L-1 e a de 12,5 mg L-1 

apresentaram o mesmo desempenho, porém a concentração de 25 mg L-1 de peróxido de 

hidrogênio foi a que conseguiu a melhor degradação do MBT. Foi observado que a degradação 

do MBT utilizando a concentração de peróxido de hidrogênio de 25 mg L-1 foi melhor do que 

as demais concentrações de peróxido de hidrogênio, porém também foram investigados nesse 

estudo as reações Fenton-like utilizando a concentração de peróxido de hidrogênio de 6,25 mg 

L-1 pelo fato de ser uma concentração baixa e ter alcançado uma degradação de 80% de MBT, 

o que possilita o tratamento da solução de MBT remanescente por tratamento biológico, de 

acordo com o trabalho de Bani et al. 2010, que investigou a biotransformação dos derivados de 

benzotiazol por bactérias Pseudomonas Putida.  
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5.5.4. Dissolução do Ferro 

 
A fim de avaliar se a reação de degradação do MBT está ocorrendo por meio de reação 

de Fenton homogêneo ou heterogêneo foram realizados ensaios para avaliar a ocorrência de 

lixiviação do ferro o resíduo, na ausência da solução de MBT.  As determinações do teor de 

ferro (Fe
2+

, Fe
3+ 

e Fe total) dissolvido no meio reacional foram realizadas pelo método da orto-

fenantrolina e por espectrometria de absorção atômica. Ao observar as Tabelas 10 e 11, onde 

pode-se avaliar as concentrações de Fe(II), Fe(III) e Fe(total) dissolvidos dos para a solução, 

verifica-se que não ocorreu aumento das concentrações de Fe(II) e Fe(III) com o aumento na 

concentração de peróxido de hidrogênio, como corroborado por Lu et al. (2002) cujo trabalho 

utilizou goetita para degradar 2- Clorofenol. 

Na Tabela 10, também foram apresentados resultados na ausência de peróxido de 

hidrogênio (oxidante) e foi observado que as concentrações de ferro foram mais elevadas do 

que na presença de peróxido de hidrogênio indicando a dissolução de ferro da superfície do 

resíduo para a solução. Na presença de peróxido de hidrogênio, a dissolução do ferro da 

superfície é minimizada parecendo ocorrer a reação do peróxido de hidrogênio pelo ferro, na 

superfície do catalisador. Com base nesse estudo, o presente trabalho avaliou os estudos 

adsortivos-oxidativos com a concentração mínima de peróxido de hidrogênio (6,25 mg L-1) para 

a degradação do MBT.  

 

Tabela 10. Dissolução do resíduo de Ferro na ausência e presença de peróxido de hidrogênio em pH igual a 3, sob 

as condições: 200 rpm, 25ºC, 3 g L-1 de resíduo e 6,25 mg L-1 de H2O2. 

 

 Ausência de H2O2    Presença de H2O2 

(6,25 mg L-1) 

 

Tempo 

(minutos) 

Fe 

(total) 

Fe(II) 

mg L-1 

Fe(III) 

mg L-1 

Fe 

(total) 

Fe(II) 

mg L-1 

Fe(III) 

mg L-1 

0 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 

10 0,03 0,02 0,01 0,08 0,07 0,01 

20 0,06 0,06 0,00 0,02 0,01 0,01 

30 0,05 0,04 0,01 0,02 0,01 0,00 

40 0,03 0,02 0,01 0,01 0,01 0,00 

50 0,01 0,01 0,00 0,04 0,01 0,03 

60 0,05 0,02 0,03 0,13 0,03 0,10 
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Tabela 11. Dissolução do resíduo de Ferro na presença de peróxido de hidrogênio em pH igual a 3, sob as 

condições: 200 rpm, 25ºC, 3 g L-1 de resíduo e H2O2 nas concentrações de 12,5 mg L-1 e 25 mg L-1. 

 Presença de H2O2 

(12,5 mg L-1) 

   Presença de H2O2 

(25 mg L-1) 

 

Tempo 

(minutos) 

Fe 

(total) 

Fe(II) 

mg L-1 

Fe(III) 

mg L-1 

Fe 

(total) 

Fe(II) 

mg L-1 

Fe(III) 

mg L-1 

0 0,02 0,00 0,02 0,00 0,00 0,00 

10 0,03 0,03 0,00 0,03 0,03 0,00 

20 0,01 0,01 0,00 0,01 0,01 0,00 

30 0,00 0,00 0,00 0,01 0,01 0,00 

40 0,00 0,00 0,00 0,02 0,02 0,00 

50 0,01 0,01 0,00 0,04 0,03 0,01 

60 0,02 0,02 0,00 0,01 0,01 0,00 

 

 

5.5.5. Reações Adsortiva-Oxidativas 

 

 O objetivo deste estudo foi verificar se a reação de oxidação do MBT é homogênea 

ou heterogênea, e também observar se ocorre à dissolução do íon ferro da superfície do resíduo 

para a solução e se o ferro III dissolvido na solução é suficiente para que ocorra a degradação 

do MBT utilizando o processo Fenton-like, como proposto nas equações de 1 a 6. Para se 

realizar o estudo oxidativo, a solução de MBT (100 mg L-1) ficou em contato com o minério de 

ferro por um período de 41 h, sob a agitação de 200 rpm, em pH 3, T= 25ºC. Somente após 41h 

adicionou-se o peróxido de hidrogênio para dar início a reação de oxidação, sob as condições 

ótimas acima apresentadas. Um detalhe importante do ensaio é que a adição do peróxido de 

hidrogênio foi realizada em amostra filtrada e não filtrada, após 41h de tempo de contato da 

solução de MBT com o resíduo de ferro. 

 

 Na Figura 38, pôde-se observar que o resíduo exerceu a função de catalisador na 

reação de oxidação do MBT, pois quando o efluente não foi filtrado (sistema heterogêneo), 

observou-se que a degradação do MBT foi mais significativa do que a reação ocorrida com o 

efluente filtrado (sistema homogêneo), mostrando que o resíduo participou efetivamente na 

reação, possibilitando a geração de radicais essenciais quando em contato com o peróxido de 

hidrogênio para a reação de oxidação do MBT. Segundo Lu (2000), o mecanismo do processo 

Fenton-like se inicia pela dissolução redutiva do óxido de ferro (III), em presença de peróxido 

de hidrogênio, a qual produz íon Fe
2+ 

para iniciar a reação de Fenton e a produção de radicais 

hidroxila (HO•), e que essa reação é favorecida pelo meio fortemente ácido (pH = 3). Segundo 
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Lu (2000) e Lu et al (2002), nesse pH com a adição de peróxido de hidrogênio ocorre a 

dissolução do óxido mineral, liberando Fe+2 e Fe+3 para a solução. Entretanto, os ensaios 

mostraram que a reação heterogênea favoreceu fortemente na oxidação do MBT, indicando que 

a degradação do peróxido de hidrogênio para a formação de radical hidroxila foi 

preferencialmente catalisada na superfície do resíduo sólido de ferro. Pelos dados mostrados na 

Figura 38, a degradação do MBT ocorreu no máximo 10% após 30 minutos de reação sob as 

condições de cinética homogênea. 

 

 

Figura 38. Reações de adsorção e oxidação sob as condições de [MBT]= 100 mg L-1, [H2O2] = 6,25 mg L-1, 

[resíduo]= 3 g L-1, em pH= 3, tempo= 1 h de agitação com 200 rpm. 

 

 

 Para a situação em que o efluente foi filtrado após o período de adsorção de 41 h 

(sistema homogêneo), foi verificado na Figura 39, que as concentrações dos íons Fe(II), 

Fe(total) e Fe(III) na solução foram baixas, mostrando que ocorreu uma baixa dissolução do 

Fe(III) da superfície do resíduo para a solução, mostrando que o ferro foi o fator limitante da 

reação de oxidação do MBT. E também foi observado na Figura 40, que a concentração de 

peróxido de hidrogênio residual (H2O2) na solução é alta, havendo pouco ou nenhum consumo 

do peróxido de hidrogênio e sim um pequeno aumento quando comparado a concentração 

inicial, justificando assim a geração do radical hidroperoxil (HO2•) enquanto havia o íon Fe(III) 

na solução, por isso o aumento da curva de peróxido de hidrogênio residual. Também, o 

aumento do peróxido de hidrogênio pode ser justificado pois quando este se apresenta em 
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excesso, reagem formando mais peróxido de hidrogênio, conforme a equação 6 (H2O2 + HO• 

→ H2O + HO
2

•
), citada anteriormente.  

 

 

 

Figura 39. Curvas de Ferro da reação Fenton-like filtrada, sob as condições de [MBT]= 100 mg L-1, [H2O2] = 6,25 

mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, em pH= 3, tempo= 1 h de agitação com 200 rpm. 

 

 

 

 
Figura 40. Curva de peróxido de hidrogênio residual reação Fenton-like filtrada, sob as condições de [MBT]=100 

mg L-1, [H2O2] = 6,25 mg L-1, [resíduo]=3 g L-1, em pH=3, tempo=1 h de agitação com 200 rpm. 
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 Na Figura 38, a reação de Fenton-like com o resíduo (sem filtrar), foi mais favorável 

por que há presença do catalisador ferro, como apresentado nas curvas de ferro na Figura 41, 

possibilitou a geração dos radicais hidroxil (HO•) e hidroperoxil (HO2 •) através da degradação 

do peróxido de hidrogênio, favorecendo à degradação do MBT. Um indicativo que o peróxido 

de hidrogênio participou na degradação de MBT pela reação de Fenton-like pode ser visto na 

Figura 342 onde houve consumo total do peróxido de hidrogênio.  

 

 

Figura 41. Curva de Ferro reação Fenton-like sem filtrar, sob as condições de [MBT]= 100 mg L-1, [H2O2] = 6,25 

mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, em pH= 3, tempo= 1 h de agitação com 200 rpm. 

 

 

 

 

Figura 42. Curva de peróxido residual reação Fenton-like sem filtrar, sob as condições de [MBT]= 100 mg L-1, 

[H2O2] = 6,25 mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, em pH= 3, tempo= 1 h de agitação com 200 rpm. 

 

Tempo (minutos)
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 Na Figura 43, observa-se que em pH igual a 5, a degradação do MBT é baixa e isso 

pode estar associado à quantidade de ferro, a qual não está disponível na forma de íons Fe(II) e 

Fe(III) e sim na forma complexada, tanto no efluente filtrado (sistema homogêneo) e sem filtrar 

(sistema heterogêneo). Segundo Kwan e Voelker (2003), se o sistema for operado em pH maior 

ou igual a 4, a presença de ferro dissolvido é mínima devido à baixa solubilidade do Ferro (III) 

nesta faixa de pH e que a quantidade de radicais hidroxila (HO•), gerada na fase aquosa, é 

insignificante frente a produzida na superfície do resíduo de minério de ferro.  

 Na reação sem filtrar, Figura 43, mesmo o resíduo estando presente conclui-se que 

em pH igual 5, os íons Ferro (III) e Ferro (total) na solução não estão disponíveis e que 

concentração dos íons Fe(II) foram diminuindo ao longo dos 60 minutos, não havendo assim a 

ciclagem entre os íons Fe (III) e Fe(II), como mostrado na Figura 44, não desencadeando as 

reações de oxidação necessárias para a degradação do MBT. Em pH maior ou igual a 5, não só 

ocorre desestabilização do H2O2, mas também há desativação do catalisador ferroso através da 

formação de hidróxido férrico (OLIVEROS, et al. 1997). 

 

 

Figura 43. Reações de adsorção e oxidação sob as condições de [MBT]= 100 mg L-1, [H2O2]= 6,25 mg L-1, 

[resíduo]= 3 g L-1, em pH= 5, tempo= 1 h de agitação com 200 rpm e T= 25ºC. 
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Figura 44. Curvas de Ferro da reação Fenton-like sem filtrar em pH 5, reações de adsorção e oxidação sob as 

condições de [MBT]= 100 mg L-1, [H2O2] = 6,25 mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, em pH= 5, tempo= 1 h de agitação 

com 200 rpm. 

 

Na Figura 45, a concentração de peróxido de hidrogênio manteve-se constante, 

considerando a barra de erro, e o leve acréscimo da concentração de peróxido ocorrida pode ser 

justificado pelo o próprio peróxido residual em excesso pode ter gerado o radical OH•. 

 

 

Figura 45. Curva de Peróxido Residual reação Fenton-like sem filtrar em pH 5, reações de adsorção e oxidação 

sob as condições de [MBT]= 100 mg L-1, [H2O2]= 6,25 mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, em pH= 5, tempo= 1 h de 

agitação com 200 rpm. 

 

   

 Na Figura 46, observa-se que existe a presença de ferro na solução de MBT devido a 

dissolução do ferro da superfície do resíduo. Entretanto, como o pH se encontra em 5, o ferro 
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estará na forma complexada e não estando disponível para a reação química, apesar das curvas 

da Figura 46 mostrarem a presença de ferro em baixa concentração, verifica-se que esses não 

contribuiram para a ocorrência da degradação do MBT e que as curvas de Ferro não 

conseguiram informar o que realmente está ocorrendo, devido a inconstância dos dados. Isso 

ocorreu devido a presença de íons hidroxila e também por estar associada a desativação do 

catalisador ferroso através da formação de hidróxido férrico. Na Figura 47 é apresentada a curva 

de peróxido de hidrogênio, que apresentou um acréscimo acentuado nos 10 primeiros minutos 

e logo em seguida acompanhada de declive até atingir aproximadamente a concentração inicial 

de peróxido de hidrogênio. 

 

 

 

Figura 46. Curva de Peróxido Residual reação Fenton-like sem filtrar em pH 5, reações de adsorção e oxidação 

sob as condições de [MBT]= 100 mg L-1, [H2O2]= 6,25 mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, em pH= 5, tempo= 1 h de 

agitação com 200 rpm. 
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Figura 47. Curva de peróxido de hidrogênio residual, reação Fenton-like filtrada em pH 5, reações de adsorção e 

oxidação sob as condições de [MBT]= 100 mg L-1, [H2O2]= 6,25 mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, em pH= 5, tempo= 1 

h de agitação com 200 rpm.  

 

 

Vale ressaltar que as dosagens de ferro em tratamentos de efluentes são orientadas pela 

legislação e deve‐se trabalhar com baixas concentrações.  Na Resolução Conama 430, a 

concentração residual máxima desse poluente em lançamentos de efluentes é 15 mg.L‐1. 

Porém em todos os ensaios de degradação do MBT por reação de Fenton-like utilizando o 

resíduo da mineração apresentaram a concentração de ferro abaixo do valor permitido para 

o lançamento do efluente, como pode ser observado nos gráficos de curvas de ferro na 

solução para todos os ensaios realizados nesse estudo, mostrados nas Figuras 39, 41, 44 e 

46.  

 

5.5.6.Efeito da rotação na reação Fenton-like  

 

 Na Figura 48, foi avaliada a rotação de agitação do sistema nas condições em pH 3, 

concentração inicial de MBT de 100 mg L-1, concentração de peróxido de hidrogênio de 6,25 

mg L-1, quantidade de resíduo de ferro de 3 mg L-1 e temperatura da reação de 25oC. A 

velocidade de mistura foi de 50 a 240 rpm. Observa-se que a partir de 200 rpm a cinética de 

reação de degradação de MBT não se alterou. Por esta razão, os ensaios de Fenton-like foram 

realizados com uma rotação de mistura de 200 rpm. 
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Figura 48. Curva de peróxido de hidrogênio residual, reação Fenton-like filtrada em pH 5, reações de adsorção e 

oxidação sob as condições de [MBT]= 100 mg L-1, [H2O2]= 6,25 mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, em pH= 5, tempo= 1 

h de agitação com 200 rpm.  

 

 

O radical hidroxila é geralmente conhecido por reagir com os compostos orgânicos 

através de um mecanismo controlado pela difusão. Assim, uma forte agitação pode aumentar a 

taxa de reação do radical hidroxila e acelerar a degradação dos poluentes. O aumento da 

agitação da reação permite que o radical hidroxila vença as barreiras das etapas de difusão e da 

camada de Stern alcançando assim a superfície das partículas aonde ocorre a oxidação do 

poluente em estudo. Não foi observado aumento da degradação do MBT quando se aumentou 

a rotação de 200 rpm para 240 rpm, logo a rotação para os estudos de Fenton-like foi de 200 

rpm, de acordo com Amorim (2007). 

 

5.5.7. Efeito da temperatura na reação Fenton-like 

 

 A avaliação cinética da reação de degradação do MBT foi investigada variando-se a 

temperatura de 25ºC a 35ºC, onde as reações foram conduzidas sob as condições de 100 mg L-

1 de MBT, 3 g L-1 de resíduo, [H2O2]= 6,25 mg L-1, 200 rpm e pH igual a 3. Os comportamentos 

cinéticos em cada temperatura podem ser verificados na Figura 44. Verificou-se que o aumento 

da temperatura de 25ºC para 30ºC favoreceu a cinética da reação. A cinética da reação foi 

favorecida pelo aumento da temperatura, em todo o período da reação.  
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Figura 49. Reação Fenton-like em pH 3. Condições: [MBT]= 100 mg L-1, [H2O2]= 25 mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, 

200 rpm e com variação de temperatura em 25ºC, 30ºC e 35ºC. 

 

 

 

 Na temperatura de 35ºC, a cinética da reação foi mais intensa nos 10 primeiros minutos 

de reação, apresentando uma velocidade maior e ao atingir os 20 minutos de reação a velocidade 

manteve-se constante até 60 minutos de reação. A temperatura tem um impacto positivo na 

degradação do MBT em 10 minutos de reação, variando a eficiência de degradação de 40 % 

para aproximadamente 98% com o aumento da temperatura. Isto pode ser explicado pelo fato 

da temperatura mais elevada, aumentar a velocidade de reação entre o peróxido de hidrogênio 

e o resíduo, aumentando assim a taxa de geração das espécies oxidantes. Além disso, a 

temperatura mais elevada pode fornecer mais energia para que as moléculas do reagente 

superem a energia de ativação da reação.  

 Resultados similares foram encontrados por Hashemian (2013) no estudo de 

descoloração do corante verde Malaquita (MAG) por oxidação via Fenton-like, em que foi 

realizado uma varredura na temperatura de 20ºC a 70ºC, e constatou-se que houve um aumento 

na descoloração do corante nos 10 primeiros minutos, atingindo uma eficiência de descoloração 

de 78% para 95% nas diferentes temperaturas. 
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5.6. Velocidade Inicial e Energia de Ativação 

 

 Os valores de velocidade inicial (r0) foram calculados através dos dados obtidos da 

Figura 44 e a energia de ativação para a degradação do MBT foi calculada através da equação 

de Arrhenius, onde plotou-se um gráfico ln(r0) x 1/T (Kelvin), mostrado na Figura 45. Os 

valores correspondentes a esses cálculos podem ser encontrados na Tabela 12.  

 Há uma regra prática que estabelece que a velocidade de reação dobra para a cada 10ºC 

de aumento na temperatura, mas em nosso estudo não foi verificado isso para o intervalo de 

temperaturas de 25ºC para 35ºC, que corresponde a 10ºC. Talvez pode ser aplicado, segundo 

Fogler (2014), a intervalos do gênero por exemplo de 300 K para 310 K. Quanto maior for a 

energia de ativação, mais sensível à temperatura é a velocidade de reação (FOGLER, 2014). 

 

 

 

Figura 50. Gráfico para o cálculo da Energia de ativação aparente. Condição: [MBT]= 100 mg L-1, [resíduo]= 3 g 

L-1, [H2O2]= 6,25 mg L-1, T= 25ºC, t= 60 minutos e pH= 3. 

 

 
Tabela 12. Velocidades iniciais obtidas através da variação da temperatura. Condições: [MBT]= 100 mg L-1, 

[resíduo]= 3 g L-1, 200 rpm e pH= 3. 

 

T  

(ºC) 

r0 

(minutos) 

Ea 

(Kcal mol-1) 

25 0,044  

30 0,056           10,48 
 

35 0,125  

 

 

y = -5277,8x + 14,715

R² = 0,9125
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Pode-se verificar na Tabela 12 que o valor encontrado para a reação de Fenton-like de 

degradação do MBT sob as condições de 100 mg L-1 de MBT, 3 g L-1 de resíduo, utilizando 

6,25 mg L-1 de peróxido de hidrogênio em pH igual a 3 foi 10,48 Kcal mol-1. Esse valor de 

energia de ativação está de acordo com Levenspiel (1972), de diz que valores de energia de 

ativação iguais ou maiores que 10 Kcal mol-1 é indicativo de que processo controlado por reação 

química e valores em torno de 5 Kcal mol-1 são associados a processos difusivos; e valores de 

energia de ativação entre 5 e 10 Kcal mol-1 estão associados a processos mistos (difusivo e de 

reação química). 

O valor de energia de ativação obtido para a degradação do MBT via Fenton-like é um 

indicativo de que a etapa lenta do processo ocorre por meio de reações químicas dentre elas 

temos: reações que ocorrem desde a ciclagem do íon Fe(III) a Fe(II) para a degradação do 

Peróxido de Hidrogênio (H2O2) e formação do radical hidroxil (OH•) até a degradação da 

molécula de MBT. 

Também encontraram processos controlados por reação química, Araújo et al (2011) 

que encontrou a energia de ativação igual a 10,5 Kcal mol-1 para a degradação do corante 

vermelho Drimaren X-6BN pelo processo Fenton com hematita em pH 2,5 para reação com 

200 mg L-1 de peróxido de hidrogênio e 10 g L-1 de hematita,  Makhotkina et al (2006) 

estudaram a degradação do composto orgânico dimetilhidrazina por Fenton Heterogêneo 

utilizando ferro suportado em zeólitas (FeZSM-5) e encontraram energia de ativação de 9,7 

Kcal mol-1 (41 kJ mol-1). 

 

5.7. Produtos Intermediários da Degradação do MBT por Reação de Fenton-like na 

solução 

 

Para identificar se houve a formação dos intermediários da degradação do MBT foram 

realizadas as leituras das absorbâncias de cada intermediário para quantificação das espécies, 

após o término da reação de Fenton-like ou seja após 1 hora de reação. As concentrações de 

cada espécie intermediária são apresentadas na Figura 46. 
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(a)                                                                (b) 

 

Figura 51. Intermediários da degradação do MBT presentes na solução pós Fenton-like. Condição: (a) [H2O2]= 

6,25 mg L-1, pH= 3, [MBT]= 100 mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, 200 rpm, T= 25ºC, 1 hora de reação e (b) [H2O2]= 25 

mg L-1, pH= 3, [MBT]= 100 mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, 200 rpm, T= 25ºC, 1 hora de reação. 

 

 

Observou-se na Figura 51 que o aumento da concentração do peróxido de hidrogênio de 

6,25 mg L-1 para 25 mg L-1 na reação de Fenton-like sob as condições de pH= 3, [MBT]= 100 

mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, 200 rpm, T= 25ºC e 1 hora de reação, foi relevante para a redução 

da concentração dos derivados do MBT, ficando estes com a concentração abaixo de 1 mg L-1. 

Os derivados do MBT detectados na solução pós-Fenton-like através do espectrofotômetro de 

UV foram: o 2-mercaptobenzimidazol (MBI), 2-mercaptobenzoxazol (MBO), 2-

mercaptopiridina (MP), para-tolilmercaptan (PTM). Também foram analisados se haviam a 

presença dos produtos (intermediários) da oxidação do MBT, como: 2-hidroxi benzotiazol 

(OBT), benzothiazol (BT), e benzothiazol-2-sulfonato (BTSO3). Não foram detectados 

vestígios dos intermediários OBT e BT na solução pós Fenton-like, porém o intermediário 

BTSO3 foi detectado e apresentou uma concentração de aproximadamente 1 mg L-1, mesmo 

aumentando concentração do peróxido de hidrogênio em 4 vezes (de 6,25 para 25 mg L-1), 

provando assim a sua persistência. Resultados semelhantes quanto a geração do BTSO3 foram 

encontrados na literatura. Habibi et al (2001) obtiveram o BTSO3 através da degradação do 

MBT por oxidação fotocatalítica usando TiO2; Li et al. (2005) encontraram como intermediário 

o BT, OBT e BTSO3 através da degradação do MBT por irradiação usando o TiO2 dopado com 

Neomídio, Cério ou Lantânio; Bao et al (2014) detectaram a formação dos intermediários BT e 

OBT (a fórmula molecular foi apresentada na Figura 52), na degradação do MBT por irradiação 

gama, porém observaram que esses produtos são facilmente mineralizados por tratamentos 
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biológicos. Esses trabalhos apenas identificaram a presença dos intermediários mas não os 

quantificaram. 

 A oxidação dos compostos heterocíclicos geralmente inclui quatro etapas (Homlok et 

al., 2011): oxidação de anéis, abertura de anel, transformação em ácidos carboxílicos e 

finalmente transformação em moléculas inorgânicas (mineralização). Na Figura 52 é mostrada 

as fórmulas moleculares do BT e OBT após a oxidação do MBT. 

 

 

Figura 52. Fórmula molecular dos produtos BT e OBT, respectivamente, da oxidação do MBT formados do POA 

(BAO, et al 2014). 

 
 

Estudos realizados por Liu et al. (2012) em compostos mercaptobenzoheterociclicos: 2-

mercaptobenzotiazol (MBT), 2-mercaptobenzoxazol (MBO) e 2-mercaptobenzimidazol (MBI), 

avaliaram a atividade e seletividade de adsorção a superfícies sólidas por meio da teoria e 

cálculos de densidade funcional (DFT).  Os resultados teóricos de relações estrutura-reatividade 

forneceram um nível atômico de compreensão da atividade e seletividade pela investigação 

experimental da adsorção de MBO, MBI e MBT em metal e sulfureto de superfícies. Os estudos 

indicaram que a reatividade dos três compostos na superfície do metal (pirita) e mineral está 

previsto para ser MBT > MBI ≥ MBO. Então na Figura 51 (a e b) pode-se associar a redução 

da concentração do MBT na solução após o aumento da concentração de peróxido de hidrogênio 

para 25 mg L-1 a maior reatividade do MBT em relação ao MBI e seguida do MBO na superfície 

do resíduo. 

 

5.8. Avaliação do resíduo filtrado após a reação Fenton-like 

 

O estudo do resíduo pós-reação de Fenton-like, nas condições: pH= 3, T= 25ºC, [H2O2]= 

6,25 mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, 200 rpm, tem como objetivo verificar a existência  do MBT 

retido no resíduo e de substâncias intermediárias. A Figura 53 representa o resíduo proveniente 

da etapa de filtração da solução pós reação Fenton-like. Ao realizar uma análise comparativa 

visual da Figura 54 (a e b) do resíduo antes da reação e do resíduo pós-reação Fenton-like não 

se observa alterações superficiais do resíduo pós reação. O resíduo continuou apresentando 

partículas de hematita (Fe2O3), que são as partículas de resíduo na coloração cinza clara e de 
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SiO2, que são as partículas de resíduos na coloração cinza escuro.  Logo, será necessário análises 

mais detalhadas para avaliar a presença de compostos retidos no interior do resíduo. 

 

 

Figura 53. Foto do resíduo de mineração pós-reação Fenton-like. 

 

 

 

 

(a)                                                               (b) 

 
Figura 54. (a) Microscopia eletrônica de varredura do resíduo peneirado antes da reação de Fenton-like (Fe2O3), 

ampliação de 2,0k e amostra de hematita com visualização de 30 μm, (b)Microscopia eletrônica de varredura do 

resíduo pós-reação de Fenton-like (Fe2O3). 

 
 

 

Pelas imagens apresentadas na Figura 54, não foi possível verificar alterações na 

morfologia da superfície do catalisador (resíduo de ferro – Fe2O3), depois de submetido às 

condições de reação Fenton-like já citadas. Resultado similar também foi encontrado por Araújo 

(2008), que utilizou hematita como catalisador para reação de Fenton-like. Porém na literatura, 

Ramirez et al. (2006) relataram que o depósito de outras substâncias na superfície do 
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catalisador, pode impedir a passagem do H
+ 

e do peróxido de hidrogênio quando utilizado numa 

segunda etapa de oxidação. Um catalisador com sítios ativos impregnados de substâncias pode 

acarretar a perda da atividade catalítica, diminuindo assim os sítios ativos. 

Como através das imagens não foi possível detectar a presença de substâncias 

impregnadas no catalisador, então foi necessário comparar o difratograma do MEV- EDS do 

resíduo antes da reação com o resíduo pós-reação Fenton-like, conforme apresentado na Figura 

55. 

 

                       

 

                             (a)                                                                    (b) 

Figura 55. Difratograma do MEV-EDS resíduo. (a) Difratograma do MEV-EDS do resíduo antes da reação Fenton-

like, (b) Difratograma do resíduo pós-reação Fenton-Like nas condições: pH= 3, T= 25ºC, [H2O2]= 6,25 mg L-1, 

[resíduo]= 3 g L-1, 200 rpm já mencionadas no texto. 

 

 Na Figura 55 ao comparar o gráfico (a) com o gráfico (b), pode-se constatar que ocorreu 

redução do teor dos elementos oxigênio (O), silício (Si), alumínio (Al) e do Ferro (Fe) na 

superfície da partícula que podem ser observados através da redução dos picos apresentados 

para cada elemento. Aqui será discutido a redução do Fe pois nesse estudo é o mais importante 

pelo fato de servir como catalisador para a reação de Fenton-like. Antes da reação o resíduo 

apresentou um teor de 8,5 Cps/ev (Figura 55(a)) de Fe enquanto que pós-reação o teor reduziu 

para 5,5 Cps/ev (Figura 55(b)). A redução do ferro na superfície do resíduo pode ser justificado 

pela ocorrência da reação Fenton-like na superfície do catalisador e também da lixiviação do 

ferro da superfície do catalisador para a solução. Além disso, observou-se traços do elemento 

carbono (C), que pode ser indícios do MBT e/ou seus intermediários. 
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5.9. Reutilização do resíduo 

  

Para avaliar se o resíduo pode ser reutilizado em uma segunda reação Fenton-like, o 

resíduo foi submetido a um tratamento de lavagem para a retirada de possíveis substâncias 

adsorvidas. Foram testadas a lavagem com uma solução ácida (solução de ácido sulfúrico a 0,1 

N) e com água pura em pH neutro. Na Figura 56 é mostrado o aspecto do resíduo após as 

lavagens. E em seguida, filtrou-se e secou-se o resíduo para posterior reutilização em uma 

reação de Fenton-like e avaliar a eficiência na degradação do MBT (100 mg L-1), nas condições 

da reação Fenton-like usadas anteriormente.  

 

 

 

                (a)                                                                   (b) 

Figura 56. (a) resíduo lavado com água e (b) resíduo lavado com ácido 

 

          

Na Figura 56 (a) e (b), verifica-se que o resíduo que recebeu o tratamento de lavagem 

com água apresenta vestígios de uma coloração avermelhada que é característico da presença 

de hematita enquanto que na Figura 56(b) o resíduo apresentou um aspecto mais brilhante, de 

tonalidade cinza escuro e isento da coloração avermelhada. Na Figura 57, apresenta-se os 

gráficos obtidos pela análise por espectrometria de infravermelho do resíduo de ferro original, 

do resíduo após o tratamento de lavagem com solução ácida e lavagem com água. 
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Figura 57. Análise vibracional no infravermelho do resíduo após o tratamento de lavagem com água e com ácido, 

em pH 3. 

 

 

 As curvas dos resíduos pós-reação Fenton-like sofreram alterações em sua 

transmitância comparados com o resíduo peneirado original, porém continuam indicando a 

presença de hematita e quartzo (SiO2) em todas as amostras. A hematita apresentou absorção 

de menor intensidade em comprimento de onda abaixo de 750 cm-1 (vibrações de estiramento 

Fe-O) para ambos resíduos tratados se comparado com o resíduo peneirado original. O quartzo 

apresentou absorção intensa na região de 1200 cm-1 a 950 cm-1 (vibrações de estiramento Si-O-

Si) e em 780 cm-1 ocorreu uma redução na intensidade de absorção, em relação ao resíduo 

peneirado original.  

Pode-se notar os estiramentos Al-OH entre 3700-3620 cm-1 característicos do mineral 

caulinita, e também essa banda larga referente a –OH, sugere a presença de água, o que pode 

ser confirmado por picos discretos em 1650 cm-1. 

 Observou-se também que ocorreu um aumento na absorção do resíduo com lavagem 

ácida na faixa de comprimento de onda 1200 a 4000 cm-1em relação aos resíduos original e 

com lavagem com água. 

 Na Figura 57 não foram encontrados nos resíduos tratados com a lavagem ácida e com 

água, picos de outro tipo de ligação além do que já haviam sido encontrados no resíduo original. 
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Logo, pode-se concluir que não há substâncias adsorvidas nos sítios ativos do resíduo a ser 

reutilizado na reação Fenton-like. 

Após esta etapa, ensaiou-se novos experimentos com os resíduos lavados com ácido e 

água pura na reação de Fenton-like na tentativa de reutilização dos resíduos. Os resultados são 

apresentados na Figura 58. 

 

 

Figura 58. Análise vibracional no infravermelho do resíduo após o tratamento de lavagem com água e com ácido, 

em pH 3. 

 

Na Figura 58, ao comparar a reutilização do resíduo após tratamentos de lavagem, pôde 

se verificar que a lavagem do resíduo não foi fator determinante para melhorar a eficiência do 

catalisador na reutilização na reação de Fenton-like. No ensaio de reutilização do resíduo, a 

eficiência na degradação do MBT foi de 45% enquanto o primeiro ensaio, a eficiência de 

degradação do MBT atingiu 80%. Com este resultado, não é recomendável a reutilização do 

resíduo visto que a eficiência de degradação do MBT foi menor do que a eficiência de 

degradação do primeiro ensaio da reação Fenton-like. Porém, o MBT é uma substância 

persistente quando apresenta sua concentração maior ou igual a 80 mg L-1, logo se houver a 

associação da reação Fenton-like com a reutilização do catalisador a um processo de tratamento 

biológico, seria válido o reaproveitamento visto que a mineralização do MBT não seria afetada. 
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6  CONCLUSÕES 

 
No presente trabalho o resíduo testado, pó da etapa de deslamagem, é um resíduo da indústria 

siderúrgica, foi considerado eficiente para utilização como catalisador na peroxidação catalítica 

através da reação Fenton-like, na degradação do MBT, amplamente utilizado na indústria de 

borracha. Apresentam-se as seguintes conclusões: 

 

 Na caracterização do resíduo ficou constatado a elevada presença de óxido de silício e óxido 

de ferro (na forma de hematita) em menor quantidade e para aumentar o teor de óxido de 

ferro no resíduo, este passou por uma etapa de peneiramento, de forma a classificá- lo em 

frações granulométricas e a fração que apresentou elevado teor de óxido de ferro foi a fração 

de 77 mm a < 44 mm; 

 

 O resíduo não apresentou taxas elevadas de adsorção; sua utilização para este fim exige 

grandes quantidades de resíduo (> 50 g L-1) e elevados tempos de contato, 41 horas, 

tornando-a inviável; 

 

 A adsorção do MBT no resíduo de minério de ferro da etapa de deslamagem (peneirado) 

foi favorecida para valores de pH igual a 3,0 e para concentração de resíduo maior ou igual 

a 20 g L-1; 

 

 A cinética de adsorção do MBT no resíduo seguiu o modelo de pseudo-primeira ordem; 

 

 A isoterma Langmuir foi o modelo que melhor se ajustou aos dados de equilíbrio de 

adsorção, para o sistema MBT + resíduo; 

 

 A degradação do MBT (solução de 100 mg L-1) através da reação somente com peróxido 

de hidrogênio não foi considerada eficiente, obtendo valores menores que 10% de 

degradação do MBT mesmo após 1 hora de reação, confirmando a persistência do MBT em 

solução de 100 mg L-1; 

 



122 

 

 

 

 As reações Fenton-like utilizando o resíduo como catalisador, apresentaram melhores 

resultados em pH ácido (igual a 3). Sendo assim, uma das vantagens do processo 

heterogêneo de operar em pH próximo ao neutro não foi aplicável no sistema estudado; 

 

 A lixiviação de ferro do resíduo para a solução aquosa isenta de peróxido de hidrogênio 

apresentaram concentrações mais elevadas do que a solução aquosa com peróxido de 

hidrogênio nas concentrações de 6,25 mg L-1, 12,5 mg L-1 e 25 mg L-1; 

 

 As reações de Fenton-like estudadas seguem um modelo cinético de pseudo-segunda ordem; 

 

 A reutilização do resíduo na reação Fenton-like apresentou eficiência menor (45%) se 

comparado com a reação Fenton-like utilizando o resíduo peneirado original, que atingiu 

80% de eficiência, ambas na condição ótima investigada no atual trabalho; 

 

 A reutilização do resíduo na reação Fenton-like pode ser associada a outro tratamento como 

por exemplo ao tratamento biológico para a completa mineralização do MBT; 

 

 A utilização prática do resíduo mostrou-se bastante promissora, possibilitando fácil 

separação sólido-líquido devido a alta densidade do resíduo. Sendo assim, a utilização do 

resíduo no tratamento de efluentes caracteriza uma alternativa promissora; 

 

 As dosagens de ferro no efluente de MBT após o tratamento com Fenton-like ficaram abaixo 

da concentração máxima de lançamento de efluente contendo ferro, que é de 15 mg L-1 

(Resolução Conama 430).  
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7  SUGESTÕES FUTURAS 

 

 Realizar testes com efluentes reais da indústria de borracha em escala de bancada; 

 Avaliar o resíduo em uma coluna e passar a solução de MBT com peróxido de 

hidrogênio em pH igual a 3 e avaliar a degradação do MBT; 

 Após a degradação do MBT pelo POA, associar o tratamento biológico para mineralizar 

os intermediários gerados após o POA; 

 Utilizar resíduos da mineração de ferro de outras etapas de beneficiamento do ferro; 

 Realizar o estudo econômico do processo POA utilizando o resíduo da mineração de 

ferro; 

 Dopar o minério de ferro com outras substâncias ou outros metais na tentativa de 

acelerar o processo de degradação; 
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PÊNDICE 1 - CONCENTRAÇÕES DE FERRO E PERÓXIDO DE HIDROGÊNIO 

RESIDUAL PARA A REAÇÃO FENTON-LIKE COM [H2O2] = 12,5 mg L-1. 

 

 

Figura 59. Concentração de ferro (mg L-1) para a reação Fenton-Like, sob condições: [MBT]= 100 mg L-1, 

[resíduo]= 3 g L-1, T= 25ºC, tempo= 60 minutos, [resíduo]= 3 g L-1, [H2O2] = 12,5 mg L-1 e pH= 3 e 200rpm. 

 

 

 

 

Figura 60. Concentração de peróxido residual (mg L-1) para a reação Fenton-Like, sob condições: [MBT]= 100 

mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, T= 25ºC, tempo= 60 minutos, [resíduo]inicial = 3 g L-1, [H2O2] = 12,5 mg L-1 e pH= 3 e 

200 rpm. 
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APÊNDICE 2 -  ORDEM DA REAÇÃO FENTON-LIKE 

 

 

Figura 61. Reação Fenton-Like pseudo-segunda, sob condições: [MBT]= 100 mg/L, [resíduo]= 3 g L-1, T= 25ºC, 

tempo= 60 minutos, [resíduo]0= 3 g L-1, [H2O2] = 6,25 mg L-1 e pH= 3 e 200 rpm. 

 

 

 

Tabela 19. Parâmetros da ordem da reação Fenton-Like. Condição: [MBT]= 100 mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, T= 

25ºC, t= 60 minutos, [resíduo]0 = 3 g L-1, [H2O2] = 6,25 mg L-1 e pH= 3 e 200 rpm. 

Ordem da Reação K R2 

Zero -0,8572 0,8816 

Primeira 0,0169 0,8779 

Segunda 0,0003 0,9955 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

y = 0,0003x + 0,0127
R² = 0,9955
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APÊNDICE 3 - GRÁFICO DE ABSORBÂNCIA DO MBT 

 

 

Figura 62. Curva de absorbância do MBT. 

 

APÊNDICE 4 - PONTO DE CARGA ZERO DO RESÍDUO PENEIRADO 

 

 

Figura 63. Ponto de Carga Zero do resíduo de minério de ferro 

. 
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APÊNDICE 5A  

 

 Cinética e Isotermas de Adsorção do resíduo com MBT, a variando a concentração do 

MBT (0 a 100 mg L-1). 

 

 

Figura 64. Cinética de adsorção do resíduo com variação da concentração do MBT de 0 a 100 mg L-1. [resíduo]= 

3 g L-1, T= 25ºC, tempo= 41 horas, pH= 3 e 200 rpm. 

 

 

 

Figura 65. Isoterma de Langmuir para o sistema resíduo e MBT (com concentração variando de 0 a 100 mg L-1). 

[resíduo]= 3 g L-1, T= 25ºC, tempo= 41 horas, pH= 3 e 200 rpm. 

 

 

y = 2,4337x + 0,0819
R² = 0,9892
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APÊNDICE 5B 

 Isotermas de Adsorção do resíduo com MBT, variando a concentração do 

resíduo (0 a 100 g L-1). 

 

 

Figura 67. Modelo de Langmuir, condições do sistema: pH 3, T=25ºC, 200 rpm, [resíduo] = 100 g L-1, [MBT]= 

100 mg L-1. 

 

 

y = 14,451x + 0,039
R² = 0,9539

y = 1,6807e0,0306x

R² = 0,7321

Figura 66. Isoterma de Freundlich para o sistema resíduo e MBT (com concentração variando de 0 a 100 

mg L-1). [resíduo]= 3 g L-1, T= 25ºC, tempo= 41 horas, pH= 3 e 200 rpm. 
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Figura 68. Modelo de Freundlich, condições do sistema: pH 3, T=25ºC, 200 rpm, [resíduo] = 100 g L-1, [MBT]= 

100 mg L-1. 

 

 

 

Figura 69. Modelo de Langmuir, condições do sistema: pH 5, T=25ºC, 200 rpm, [resíduo] = 100 g L-1, [MBT]= 

100 mg L-1 

 

 

y = 179,62x + 0,242
R² = 0,9801
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Figura 70. Isoterma de Freundlich, condições do sistema: pH 5, T=25ºC, 200 rpm, [resíduo] = 100 g L-1, [MBT]= 

100 mg L-1. 

 

 
 

 

 
Figura 71. Isoterma de Langmuir, condições do sistema: pH 6, T=25ºC, 200 rpm, [resíduo] = 100 g L-1, [MBT]= 

100 mg L-1. 

 

 

 

y = 363,39x + 2,1955
R² = 0,5486
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Figura 72. Isoterma de Freundlich, condições do sistema: pH 6, T=25ºC, 200 rpm, [resíduo] = 100 g L-1, [MBT]= 

100 mg L-1. 

 

 

 
Figura 73. Isoterma de Langmuir, condições do sistema: pH 7, T=25ºC, 200 rpm, [resíduo] = 100 g L-1, [MBT]= 

100 mg L-1. 

 

 

y = 0,0099x0,619

R² = 0,4988

y = 591,02x - 2,968
R² = 0,437
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Figura 74. Isoterma de Freundlich, condições do sistema: pH 7, T=25ºC, 200 rpm, [resíduo] = 100 g L-1, [MBT]= 

100 mg L-1. 

 

 

 

APÊNDICE 6.    REAÇÃO FENTON-like HETEROGÊNEO EM PH ALCALINO 

 

 

Figura 75. Reação Fenton-like, sob condições: [MBT]= 100 mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, T= 25ºC, tempo = 60 

minutos, [resíduo]= 3 g L-1, [H2O2] = 6,25 mg L-1 e pH= 11 e 200 rpm. 

 

 

 

y = 0,0002x1,6719

R² = 0,4635

C
 M

B
T/

 C
 M

B
T 

in
ic

ia
l  

(m
g 

L-1
)

Tempo (minutos)



148 

 

 

Figura 76. Concentração de Ferro, sob condições: [MBT]= 100 mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, T= 25ºC, tempo = 60 

minutos, [resíduo]= 3 g L-1, [H2O2] = 6,25 mg L-1 e pH= 11 e 200 rpm. 

 

 

 

 

Figura 77. Concentração de Peróxido, sob condições: [MBT]= 100 mg L-1, [resíduo]= 3 g L-1, T= 25ºC, tempo 

= 60 minutos, [resíduo]= 3 g L-1, [H2O2] = 6,25 mg L-1 e pH= 11 e 200 rpm. 
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APÊNDICE 7 - DIFRAÇÃO DE RAIO X (DRX) DO RESÍDUO DE MINÉRIO DE 

FERRO 

 

 

Figura 78. DRX da amostra bruta 

 

 

APÊNDICE 8 - CURVA DE CALIBRAÇÃO DO PERÓXIDO DE HIDROGÊNIO   

 

 

Figura 79. Curva de calibração do Peróxido de Hidrogênio 


