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RESUMO 

 

PINTO, R. L. Estudo da capacidade de adsorção de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos 
presentes em solução aquosa utilizando resinas poliméricas reticuladas. 2022. 144f. 
Dissertação (Mestrado em Química) ‒ Instituto de Química, Universidade do Estado do Rio de 
Janeiro, Rio de Janeiro, 2022. 
 
 

Os hidrocarbonetos aromáticos policíclicos (HPAs) representam uma classe de 
compostos de natureza hidrofóbica formados a partir da combustão incompleta de material 
orgânico e são capazes de interagirem com o DNA promovendo respostas mutagênicas e 
carcinogênicas. O monitoramento de sistemas hídricos contaminados pela presença destas 
substâncias é um dos principais desafios encontrados pelos pesquisadores que têm investigado 
a adoção de novas metodologias e materiais para a extração e/ou pré-concentração destes 
poluentes em matrizes de amostras ambientais. No presente trabalho, foi estudada a capacidade 
de remoção de fenantreno (PHE) (HPA modelo) de soluções aquosas por adsorção em 
diferentes resinas poliméricas reticuladas. Foram selecionadas para este estudo resinas 
reticuladas com composições monoméricas e propriedades morfológicas distintas. Estas resinas 
foram preparadas combinando os reticulantes divinilbezeno (DVB) ou dimetacrilato de 
etilenoglicol (EGDMA) com os comonômeros clorometilestireno (CMS), metacrilato de 
glicidila (GMA), ácido metacrílico (MAA) ou estireno (Sty). Os ensaios preliminares de 
adsorção em batelada foram realizados adicionando-se os adsorventes em soluções de PHE (1,0 
mg L‒1). Estas soluções foram quantificadas após o processo de adsorção através da técnica de 
espectrofluorimetria e posteriormente foram calculadas a capacidade de remoção de cada 
resina. No estudo da cinética de adsorção foram escolhidas duas resinas que apresentaram 
elevadas eficiências de remoção (>90%) nos ensaios preliminares. Para a modelagem da 
cinética de adsorção formam testados para ajustar os dados experimentais os modelos reacionais 
(pseudo-primeira ordem, pseudo-segunda ordem e Elovich) e modelos difusionais (difusão 
externa, difusão intrapartícula de Weber-Morris e Urano-Tachikawa). O desempenho da resina 
com maior eficiência foi avaliado em estudo em coluna (fluxo contínuo) e os dados obtidos 
foram utilizados para a construção da curva de ruptura, determinação do ponto de saturação, 
capacidade de trabalho e capacidade total de adsorção. De modo geral, os resultados obtidos 
nos ensaios preliminares mostraram que a maioria das resinas contendo o monômero Sty ou 
reticuladas com DVB apresentaram valores satisfatórios de remoção de PHE em água 
(≥92,9%), com exceção da resina composta por CMS e DVB (70,3%). Os dados cinéticos 
obtiveram um melhor ajuste pelo modelo reacional de pseudo-segunda ordem para as resinas 
de poli(DVB) e poli(Sty/DVB) (R²>0,999) e a quantidade de soluto adsorvido no equilíbrio 
calculada (qe,calc) foi de 0,313 ± 0,002 e 0,273 ± 0,001 mg g‒1, respectivamente. Dentre os 
modelos difusionais, a equação de Urano-Tachikawa melhor se ajustou aos dados obtidos para 
a poli(DVB) (R² = 0,956) e poli(Sty/DVB) (R² = 0,906).  Os estudos de adsorção em coluna 
indicaram que o ponto de saturação foi atingido quando foram eluídos 11,8 L de solução de 
PHE (1,0 mg L‒1) através da coluna empacotada com 15 mg de resina de poli(DVB) a um fluxo 
aproximado de 10 mL min‒1. Esta resina apresentou uma capacidade de trabalho e capacidade 
total de adsorção de 0,152 g cm‒3 e 0,0289 g cm‒3, respectivamente. 
 
Palavras-chave: HPAs. Fenantreno. Resinas poliméricas reticuladas. Adsorção.  

 

 



 
 

ABSTRACT 

 

PINTO, R. L. Study of the adsorption capacity of polycyclic aromatic hydrocarbons present in 
aqueous solution using cross-linked polymeric resins. 2022. 144f. Dissertação (Mestrado em 
Química) ‒ Instituto de Química, Universidade do Estado do Rio de Janeiro, Rio de Janeiro, 
2022. 
 

Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) represent a class of hydrophobic compounds 
formed from the incomplete combustion of organic material and can interact with DNA 
promoting mutagenic and carcinogenic responses. Monitoring water systems contaminated by 
the presence of these substances is one of the main challenges faced by researchers who have 
been investigating the adoption of new methodologies and materials for the extraction and/or 
pre-concentration of these pollutants in matrices of environmental samples. In the present work, 
the ability to remove phenanthrene (PHE) (model HPA) from aqueous solutions by adsorption 
on different cross-linked polymeric resins was studied. Cross-linked resins with different 
monomeric compositions and morphological properties were selected for this study. These 
resins were prepared by combining the crosslinkers divinylbenzene (DVB) or ethylene glycol 
dimethacrylate (EGDMA) with the comonomers chloromethyl styrene (CMS), glycidyl 
methacrylate (GMA), methacrylic acid (MAA) or styrene (Sty). Preliminary batch adsorption 
tests were carried out by adding the adsorbents in PHE solutions (1.0 mg L‒1). These solutions 
were quantified after the adsorption process using the spectrofluorimetry technique and 
subsequently the removal capacity of each resin was calculated. In the study of adsorption 
kinetics, two resins were chosen that showed high removal efficiencies (>90%) in preliminary 
tests. For the modeling of the adsorption kinetics, reaction models (pseudo-first order, pseudo-
second order and Elovich) and diffusion models (external diffusion, intraparticle diffusion of 
Weber-Morris and Urano-Tachikawa) were tested to adjust the experimental data. The 
performance of the resin with greater efficiency was evaluated in a column study (continuous 
flow) and the data obtained were used for the construction of the breakthrough curve, 
determination of the saturation point, work capacity and total adsorption capacity. In general, 
the results obtained in the preliminary tests showed that most of the resins containing the Sty 
monomer or crosslinked with DVB showed satisfactory PHE removal values in water (≥92.9%), 
except for the resin composed of CMS and DVB (70.3%). The kinetic data obtained a better fit 
by the pseudo-second order reaction model for poly(DVB) and poly(Sty/DVB) resins 
(R²>0.999) and the amount of solute adsorbed at equilibrium calculated (qe,calc) was of 0.313 ± 
0.002 and 0.273 ± 0.001 mg g‒1, respectively. Among the diffusional models, the Urano-
Tachikawa equation best fitted the data obtained for poly(DVB) (R² = 0.956) and 
poly(Sty/DVB) (R² = 0.906). Column adsorption studies indicated that the saturation point was 
reached when 11.8 L of PHE solution (1.0 mg L‒1) was eluted through the column packed with 
15 mg of poly(DVB) resin at an approximate flow of 10 mL min‒1. This resin showed a working 
capacity and total adsorption capacity of 0.152 g cm‒3 and 0.0289 g cm‒3, respectively. 
 
Keywords: PAHs. Phenanthrene. Cross-linked polymeric resins. Adsorption. 
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INTRODUÇÃO 

 

 

A qualidade da água é essencial para a saúde de todas as espécies vivas no planeta Terra. 

O aumento da população mundial, assim como a expansão das atividades industriais, agrícolas 

e domésticas estão contribuindo cada vez mais para a poluição dos sistemas hídricos (WANG 

et al., 2019). O acesso a água de qualidade está se tornando limitado para muitas pessoas em 

todo mundo, sendo este o problema de maior preocupação entre os países em desenvolvimento 

(WAHEED et al., 2021).  

O número de novos compostos orgânicos que entram a cada ano no mercado global têm 

aumentado ao longo dos anos. A maioria desses compostos, incluindo produtos farmacêuticos, 

produtos de higiene pessoal, pesticidas e surfactantes são utilizados mundialmente em grandes 

quantidades nas atividades antrópicas e industriais e após o uso são descartados em diferentes 

sistemas hídricos onde podem persistir causando graves problemas ambientais e risco à saúde 

humana (ZAMBIANCHI et al., 2017). 

Estudos recentes apontam a ocorrência de poluentes orgânicos como os hidrocarbonetos 

policíclicos aromáticos (HPAs) em diversos sistemas aquáticos tais como afluentes, efluentes 

de estações de tratamento de águas residuais, águas subterrâneas, superficiais e do mar 

(GRANDCLÉMENT et al., 2017). Os HPAs são poluentes orgânicos persistentes (POPs), 

tóxicos, lipofílicos, podem sofrer bioacumulação em espécies aquáticas e apresentam alto 

potencial de transporte de longo alcance no meio ambiente. Pesquisas publicadas sobre os 

efeitos nocivos destes compostos em organismos vivos e a preocupação pública levaram as 

principais agências internacionais de proteção ambiental a incluir os HPAs na lista de 

substâncias prioritárias para o monitoramento (GU; LI; LU, 2017; LIU et al., 2016; SARRIA-

VILLA et al., 2016). 

Devido ao risco da existência de determinados componentes tóxicos no ambiente, as 

regulamentações referentes a qualidade das águas vêm se tornando cada vez mais restritivas e 

rigorosas uma vez que há constatação da vulnerabilidade deste recurso essencial. Desta forma, 

a determinação precisa de HPAs em água é importante para a manutenção da saúde humana e 

segurança do meio ambiente. O monitoramento destes compostos também é essencial, pois 

servem como indicadores de fontes de poluição (MANOUSI; ZACHARIADIS, 2020).  

No entanto, os HPAs estão presentes em sistemas aquáticos em baixas concentrações 

(níveis traços). Os métodos analíticos disponíveis atualmente para a quantificação não são 

capazes de detectar quantidades muito baixas de poluentes em meio aquoso sendo necessário a 
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adoção de técnicas para a separação e a pré-concentração destes compostos (POGORZELEC; 

PIEKARSKA, 2018). Atualmente, os materiais disponíveis que são utilizados como adsorvente 

para a pré-concentração de HPAs apresentam alto custo, complexidade de síntese, baixa 

seletividade e baixa capacidade de regeneração e reutilização (ZANGO et al., 2020c).  

Por outro lado, as resinas poliméricas reticuladas têm sido reportadas na literatura para 

a remoção de diversos poluentes orgânicos e inorgânicos em meio aquoso devido as vantagens 

destes materiais tais como alta estabilidade física e química, alta capacidade de adsorção e 

seletividade, possibilidade de controle das características morfológicas (estrutura de poros e 

área específica) e a facilidade de regeneração e reutilização (BUSCA et al., 2008; KUJAWSKI 

et al., 2004; VAZQUEZ et al., 2007).  

Seguindo esta linha, o presente trabalho tem como objetivo a aplicação de resinas 

poliméricas reticuladas que apresentam composições monoméricas, propriedades morfológicas 

e polaridades diversas, para a remoção de HPA em água e o estudo do mecanismo cinético de 

adsorção das resinas mais eficientes. O conhecimento destes fenômenos pode contribuir de 

forma significativa na identificação do tipo de resina mais adequada para remoção do poluente. 

Futuramente estas resinas poderão ser utilizadas como fase sólida em técnicas de extração e 

pré-concentração.  
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1 OBJETIVOS 

 

 

1.1 Objetivo geral 

 

 

O objetivo geral deste trabalho é avaliar o processo de adsorção de fenantreno, presente 

em solução aquosa, por resinas poliméricas reticuladas previamente sintetizadas, com 

composição monomérica e propriedades morfológicas diversas, estudando os parâmetros 

cinéticos envolvidos no processo através de ensaios em batelada e a capacidade total de 

adsorção por meio do experimento em coluna com fluxo contínuo. 

 

 

1.2 Objetivos específicos 

 

 

Este trabalho tem como objetivos específicos: 

 

 Estudar o processo de adsorção do fenantreno (PHE) como principal poluente em água 

por resinas poliméricas reticuladas; 

 Realizar a caracterização físico-química das resinas; 

 Desenvolver metodologia para a análise e quantificação de PHE em água através da 

técnica de espectrofluorimetria; 

 Executar ensaios preliminares para avaliar a eficiência de remoção de PHE em água de 

dez resinas contendo monômeros de clorometilestireno (CMS), metacrilato de glicidila 

(GMA), ácido metacrílico (MAA) ou estireno (Sty) e reticuladas com divinilbenzeno 

(DVB) ou dimetacrilato de etilenoglicol (EGDMA); 

 Realizar estudo cinético, em batelada, utilizando duas resinas poliméricas com melhor 

eficiência de remoção nos ensaios preliminares; 

 Determinar qual dentre os modelos cinéticos reacionais (pseudo-primeira ordem, 

pseudo-segunda ordem ou Elovich) e modelos difusionais (difusão externa, difusão 

intrapartícula de Weber-Morris e Urano-Tachikawa) melhor ajusta-se e descreve, de 

forma adequada, a cinética de adsorção; 
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 Avaliar o desempenho da resina com maior eficiência, nos ensaios preliminares, através 

de estudo em coluna (fluxo contínuo) para a construção da curva de ruptura e 

determinação do ponto de saturação, capacidade de trabalho e capacidade total de 

adsorção. 
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2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

 

2.1 Hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) 

 

 

Os hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) representam uma classe de 

compostos orgânicos, caracterizados pela estrutura molecular constituída de dois ou mais anéis 

de benzeno fundidos em um arranjo linear, angular ou na forma de clusters (POGORZELEC; 

PIEKARSKA, 2018). Os HPAs são ubíquos, ou seja, estão presentes em diversos 

compartimentos ambientais: ar, água, sedimentos, solo e biota (PARIS et al., 2018). Estes 

compostos são altamente estáveis e resistentes a degradação sendo considerados poluentes 

orgânicos persistentes (POPs) (BUHA-MARKOVIĆ et al., 2020). Uma das grandes 

preocupações em relação aos HPAs são os seus efeitos tóxicos aos seres vivos, uma vez que 

eles apresentam propriedades teratogênicas, carcinogênicas e mutagênicas (SUN et al., 2018a).  

Atualmente, mais de 400 tipos de HPAs e derivados já foram identificados (PAN; REN; 

LIU, 2006). Em 1983, a Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (USEPA, do inglês 

United State Environmental Protection Agency) definiu 16 HPAs como poluentes prioritários 

para monitoramento ambiental com base em alguns aspectos como níveis de concentração, 

exposição, natureza recalcitrante e toxicidade (MOJIRI et al., 2019; ZHENG et al., 2018). A 

Figura 1 ilustra a estrutura molecular e a nomenclatura destes HPAs estabelecidas pela União 

Internacional de Química Pura e Aplicada (IUPAC, do inglês International Union of Pure and 

Applied Chemistry). 

 

 

Figura 1 – Estrutura molecular dos 16 HPAs prioritários pela USEPA 

 
   

Naftaleno 
N° CAS: 91-20-3 

Acenaftileno 
N° CAS: 208-96-8 

Acenafteno 
N° CAS: 83-32-9 

Fluoreno 
N° CAS: 86-73-7 
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Fenantreno 
N° CAS: 85-01-8 

Antraceno 
N° CAS: 120-12-7 

Fluoranteno 
N° CAS: 206-44-0 

Pireno 
N° CAS: 129-00-0 

    

Benzo[a]antraceno 
N° CAS: 56-55-3 

Criseno 
N° CAS: 218-01-9 

Benzo[b]fluoranteno 
N° CAS: 205-99-2 

Benzo[k]fluoranteno 
N° CAS: 207-08-9 

 
   

Benzo[a]pireno 
N° CAS: 50-32-8 

Dibenzo[a,h]antraceno 
N° CAS: 53-70-3 

Benzo[g,h,i]perileno 
N° CAS: 191-24-2 

Indeno[1,2,3-cd]pireno 
N° CAS: 193-39-5 

Fonte: O autor, 2022. 
 

 

2.2 Fontes de HPAs 

 

 

Os HPAs podem ser introduzidos no meio ambiente através de fontes antropogênicas e 

naturais (JIANG et al., 2009; LIMA; FARRINGTON; REDDY, 2005). Os HPAs de fontes 

naturais são resultados de processos espontâneos como incêndios florestais, atividades 

vulcânicas, erosão de rochas sedimentares contendo hidrocarbonetos e a diagênese da matéria 

orgânica (ABDEL-SHAFY; MANSOUR, 2016; WOLSKA et al., 2012). Entretanto, a maioria 

dos HPAs são gerados a partir de fontes antropogênicas que podem ser divididas em pirogênicas 

e petrogênicas (GENNADIEV; TSIBART, 2013; THOMPSON; PICARD; CHAN, 2017).  

Os pirogênicos são formados através do processo denominado pirólise, que ocorre a 

partir da exposição do material orgânico a temperaturas elevadas (≥350°C), sob condições de 

baixa ou nenhuma quantidade de oxigênio, durante um tempo curto. Estes compostos estão 

normalmente associados a fuligem proveniente de processos de combustão como a destilação 
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destrutiva de carvão em coque e alcatrão de carvão, o craqueamento térmico de resíduos de 

petróleo em hidrocarbonetos mais leves e a queima de combustíveis pelo motor de automóveis 

e caminhões. Os HPAs pirogênicos possuem massa molecular alta e apresentam de 4 a 6 anéis 

aromáticos em suas estruturas. Por serem considerados HPAs “pesados”, são encontradas 

concentrações maiores destes compostos em áreas urbanas e locais próximos as principais 

fontes de origem (ABDEL-SHAFY; MANSOUR, 2016; HUANG; CHERNYAK; 

BATTERMAN, 2014; MOSTERT; AYOKO; KOKOT, 2010; SMITH et al., 2009).  

Por outro lado, os HPAs petrogênicos são formados naturalmente ao longo de milhões 

de anos pela maturação do petróleo bruto, em baixas temperaturas (100‒150 °C) (ABDEL-

SHAFY; MANSOUR, 2016). Estes HPAs são disseminados no meio ambiente de forma 

antrópica, ou seja, pela ação humana durante o transporte, armazenamento e uso de petróleo 

bruto e derivados (STOGIANNIDIS; LAANE, 2015). Os petrogênicos são caracterizados pela 

sua baixa massa molecular, e constituídos por 2 ou 3 anéis aromáticos em sua estrutura sendo 

considerados HPAs “leves” (MOSTERT; AYOKO; KOKOT, 2010). As principais fontes de 

HPAs petrogênicos no meio ambiente são os acidentes com derramamentos de óleo e os 

vazamentos de tanques de armazenamento (STOGIANNIDIS; LAANE, 2015). 

 

 

2.3 Propriedades físico-química dos HPAs 

 

 

Os HPAs são compostos sólidos cristalinos à temperatura ambiente com coloração 

branca, amarelo pálido ou incolores, e apresentam elevados pontos de fusão e ebulição 

(MAHGOUB, 2019; MASIH et al., 2012; POGORZELEC; PIEKARSKA, 2018). As 

propriedades físico-químicas dos HPAs são determinadas pelo sistema de ligações π conjugadas 

que podem variar de acordo com a quantidade de anéis aromáticos presentes na estrutura e suas 

massas moleculares (RUBIO-CLEMENTE; TORRES-PALMA; PEÑUELA, 2014). 

O caráter hidrofóbico destes compostos é fortemente influenciado por suas propriedades 

físicas e químicas, sendo estas, o fator principal na acumulação dos HPAs em sedimentos ou 

em partículas sólidas em ambientes aquáticos (MALETIĆ et al., 2019; ROCKNE et al., 2002). 

Os HPAs apresentam baixa solubilidade em água que diminui com o aumento do número de 

anéis em sua estrutura e a massa molecular (MASIH et al., 2010). O naftaleno é o HPA mais 

solúvel em água (31 mg L‒1), como pode ser observado na Tabela 1. Embora sejam insolúveis 

em água, os HPAs são solúveis em solventes orgânicos (DOWAIDAR; EL‐SHAHAWI; 
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ASHOUR, 2007). Os HPAs com estrutura de arranjo linear de anéis aromáticos fundidos são 

normalmente menos solúveis do que os compostos que possuem estruturas angulares ou na 

forma de cluster (CHAKRABARTI et al., 2021).  

O coeficiente de partição octanol-água (Kow) é um parâmetro físico-químico que pode 

ser utilizado para verificar a partição destes compostos entre a fase aquosa e a matéria orgânica 

em matrizes ambientais (LAMICHHANE; BAL KRISHNA; SARUKKALIGE, 2016). Quanto 

maior é o valor deste parâmetro, mais hidrofóbica/lipofílica é a substância. Segundo Maletić et 

al. (2019), os HPAs que apresentam Kow > 5 são encontrados preferencialmente em sedimentos, 

Kow < 3 são encontrados em fase aquosa e Kow 3‒5 estão associados possivelmente a sedimentos, 

dependendo do grau de contaminação. O Kow é utilizado também para avaliar tendência da 

bioacumulação destes poluentes em organismos vivos. De modo geral, os HPAs com Kow > 4,5 

apresentam uma taxa de bioacumulação maior (SAHU; PANDIT, 2003).    

O coeficiente de partição com carbono (Koc) representa a razão entre a concentração da 

substância adsorvida ao carbono orgânico e a fase aquosa, indicando a capacidade de um 

determinado composto se ligar ao carbono orgânico presente em solos e sedimentos.  Os HPAs 

contendo 2 ou 3 anéis aromáticos apresentam valores de Koc que variam de 103 a 104, indicando 

uma capacidade moderada na adsorção pelo carbono orgânico em solos e sedimentos. Por outro 

lado, os HPAs com 4‒6 anéis aromáticos possuem maior tendência à adsorção ao carbono 

orgânico no ambiente, apresentando valores de Koc variando de 104 a 106 (FENG et al., 2007; 

FERNÁNDEZ; VILANOVA; GRIMALT, 1999; FROEHNER et al., 2009; WU et al., 2012; 

XU et al., 2007). 

A pressão de vapor e a constante de Henry (relação entre solubilidade de um gás e a 

pressão) destes compostos diminuem com o aumento da quantidade de anéis aromáticos ou da 

massa molecular. Os HPAs contendo 2 ou 3 anéis (HPAs “leves”) geralmente são encontrados 

na fase gasosa enquanto os HPAs com 4 ou mais anéis (HPAs “pesados”) podem ser 

encontrados no material particulado atmosférico (LIU et al., 2017). Devido à alta volatilidade 

dos HPAs “leves” e sua alta concentração na fase gasosa, estes estão sujeitos a serem 

transportados para áreas mais distantes da fonte de emissão (GOUIN et al., 2004; ZHAO et al., 

2015).  
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Tabela 1 ‒ Propriedades físico-químicas dos 16 HPAs monitorados pela USEPA 

HPAs Abreviação 
Massa 

molecular 
(g mol‒1) 

N° de 
anéis 

aromáticos 

Solubilidade  
em água a  

25 °C  
(mg L‒1) 

Ponto de 
fusão 
 (°C) 

Ponto de 
ebulição 

(°C) 

Log 
Kow 

Log  
Koc 

Constante de 
Henry  

(Pa m3 mol‒1) 

Pressão de 
vapor  
(Pa) 

Naftaleno NAP 128,17 2 31 80 218 3,29 2,97 43,01 11,59 

Acenaftileno ACY 152,20 3 16,1 124 280 4,07 1,40 8,4 3,87 

Acenafteno ACE 154,21 3 3,8 108 279 3,98 3,66 18,5 5,96 . 10‒1 

Fluoreno FL 166,22 3 1,9 119 295 4,18 3,86 9,81 4,27 . 10‒2 

Antraceno ANT 178,23 3 0,045 216 342 4,45 4,15 5,64 2,27 . 10‒3 

Fenantreno PHE 178,23 3 1,1 100 340 4,45 4,15 4,29 9,07 . 10‒2 

Fluoranteno FLU 202,26 4 0,26 109 375 4,90 4,58 1,96 6,67 . 10‒4 

Pireno PYR 202,26 4 0,132 150 393 4,88 4,58 1,71 3,33 . 10‒4 

Benzo[a]antraceno BaA 228,29 4 0,011 162 438 5,61 5,30 1,22 2,93 . 10‒6 

Criseno CHR 228,29 4 0,0015 228 400 5,90 5,30 0,53 8,40 . 10‒5 

Benzo[b]fluoranteno BbF 252,32 5 0,0015 168,3 481 6,04 5,74 0,051 0,0012 

Benzo[k]fluoranteno BkF 252,32 5 0,0008 215,7 480 6,06 5,74 0,044 7,6 . 10‒4 

Benzo[a]pireno BaP 252,32 5 0,0038 179 495 6,06 6,74 0,034 2,3 . 10‒3 

Indeno[1,2,3-cd]pireno IP 276,34 6 0,062 233 498 6,58 6,20 0,029 0,062 

Benzo[g,h,i]perileno BghiP 276,34 6 0,00026 277 500 6,50 6,20 0,027 2,6 . 10‒4 

Dibenzo[a,h]antraceno DahA 278,35 5 0,0005 218 487 6,84 6,52 ‒ 5,0 . 10‒4 
Legenda: Kow – coeficiente de partição octanol-água; Koc – coeficiente de partição com carbono. 
Fonte: YAN et al., 2004; BOJES; POPE, 2007; RAVINDRA; SOKHI; VANGRIEKEN, 2008; LEE, 2010; GHOSAL et al., 2016; JESUS et al., 2022; PARIS et al., 2018; 
SUN et al., 2021b. 
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2.4 Toxicidade dos HPAs 

 

 

As principais rotas de exposição dos humanos aos HPAs são através da ingestão de água 

ou alimentos contaminados, inalação e contato direto com a pele (CELIK-SAGLAM; BALCIK; 

CETIN, 2022; MA; HARRAD, 2015; PURCARO et al., 2013; RUBY et al., 2016). Os HPAs 

entram no corpo humano utilizando substâncias lipídicas como carreadoras (ZHU et al., 2022). 

A exposição ocupacional pode ocorrer aos trabalhadores pela inalação de gases de exaustão ou 

fumaça (FERNANDO et al., 2016; NAVARRO et al., 2017). A exposição aos HPAs está 

relacionada a vários efeitos adversos à saúde, incluindo estresse oxidativo (WANG et al., 2015), 

diabetes (YANG et al., 2017), inflamação (FERGUSON et al., 2019), infertilidade (XIA et al., 

2009) doenças cardiovasculares (JOMOVA; BAROS; VALKO, 2012), malformação fetal 

(SEXTON et al., 2011), doenças autoimunes e aterosclerose (HENKLER; STOLPMANN; 

LUCH, 2012). Os efeitos de curto prazo para a saúde incluem irritação nos olhos e na pele, 

náuseas, vômitos e inflamação, enquanto a longo prazo incluem vários tipos de câncer, danos 

ao DNA, proteínas e mutação genética (ABDEL-SHAFY; MANSOUR, 2016; KIM et al., 

2013).  

Embora os HPAs não metabolizados não sejam tóxicos, uma grande preocupação é a 

capacidade de seus metabólitos reativos (epóxidos e diidrodióis). Estes intermediários são 

capazes de formar espécies reativas (carbocátions) que pode interagir com os centros 

nucleofílicos do DNA (átomos de oxigênio, nitrogênio e fósforo). Esta interação causa uma 

distorção na estrutura dupla hélice do DNA gerando um dano celular que pode levar a mutações, 

desenvolvimento de malformações, tumores e câncer (BINELLO et al., 2021; EWA; 

DANUTA, 2017; MOORTHY; CHU; CARLIN, 2015). A atividade carcinogênica do BaP é 

atribuída a produtos metabólicos que se originam no fígado, que sofre oxidação formando 7,8-

diol-9,10-epóxido BaP sendo este a verdadeira espécie cancerígena que se liga ao DNA 

interferindo em seu mecanismo de replicação (Figura 2) (MILLER; RAMOS, 2001; VAN 

DELFT et al., 2010). 
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Figura 2 ‒ Reação envolvendo resíduos nitrogenados de DNA (nucleófilo) e um derivado    

de epóxido de diol do BaP (eletrófilo) 

 
Fonte: Adaptado de BINELLO et al., 2021; GAO et al., 2018b. 

 

 

A atividade biológica dos HPAs está relacionada às suas estruturas, que são formados 

entre anéis aromáticos fundidos dispostos em arranjos angulares resultantes de distorções 

regionais com impacto máximo, denominadas como regiões de “fjord” e “baía” (Figura 3) 

(EWA; DANUTA, 2017). Os HPAs com regiões “fjord” (ex.: DalP) são não-planares e se 

ligam preferencialmente a nucleotídeos de adenina, os HPAs com regiões “baía” (ex.: BaP) são 

planares e se ligam a nucleotídeos de guanina (XUE; WARSHAWSKY, 2005). Além disso, o 

aumento da não-planaridade da estrutura reduz a capacidade dos HPAs de serem 

biotransformados em formas reativas, que geram adutos que danificam o DNA (EWA; 

DANUTA, 2017). Os HPAs com regiões de fjord são, no entanto, raros e não foram incluídos 

na lista de poluentes prioritários USEPA (EWA; DANUTA, 2017). 

 

 

Figura 3 ‒ Exemplos das regiões de “baía” e “fjord” em HPAs 

 
Fonte: Adaptado de EWA; DANUTA, 2017. 
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Em geral, a compreensão sobre o risco à saúde e os efeitos adversos causados pelos 

HPAs é bastante complicada. Alguns HPAs carcinogênicos são genotóxicos por induzirem 

mutações para iniciar o câncer, enquanto outros não são genotóxicos, mas aumentam os 

cânceres (ABDEL-SHAFY; MANSOUR, 2016). Porém, quando disponíveis no meio ambiente, 

os HPAs tendem a existir em misturas de composições variadas e, portanto, a avaliação de seus 

riscos associados à saúde pode ser complexa (PENG; LIM, 2022). Desta forma, a Agência 

Internacional de Pesquisa em Câncer (IARC, do inglês International Agency for Research on 

Cancer) classificou os 16 HPAs prioritários pela USEPA em quatro grupos (Tabela 2) 

(ISHIZAKI et al., 2010). 

 

 

Tabela 2 ‒ Classificação dos HPAs quanto a sua carcinogenicidade pela IARC 

Grupo Classificação HPAs 

1 Carcinogênico aos humanos Benzo[a]pireno 

2A 
Provavelmente 
carcinogênicos aos humanos 

Dibenzo[a,h]antraceno 

2B 
Possivelmente 
carcinogênicos aos humanos 

Naftaleno, benzo[a]antraceno, criseno, benzo[b]fluoranteno, 
benzo[k]fluoranteno e benzo[g,h,i]perileno 

3 
Não classificado como 
carcinogênicos aos humanos 

Acenaftileno, acenafteno, fluoreno, antraceno, fenantreno, 
fluoranteno, pireno e indeno[1,2,3-cd]pireno 

Fonte: O autor, 2022. 
 

 

2.5 Disposição dos HPAs em sistemas hídricos 

 

 

Os HPAs podem ser transportados para ambientes aquáticos através do processo de 

deposição atmosférica (seca e úmida), assim como pelo transporte de água, em particular o 

descarte dos sistemas de esgoto, industrial, efluentes urbanos, o escoamento de água das terras 

agricultadas, áreas queimadas entre outros (Figura 4) (CAMPOS et al., 2012; CARVALHO et 

al., 2019; GEVAO; HAMILTON-TAYLOR; JONES, 2000; GUO et al., 2009; HUANG et al., 

2019; SHARMA et al., 2018). Ao atingirem o ambiente aquoso, os HPAs podem permanecer 

na água (na fase livre dissolvida ou ligados à matéria orgânica dissolvida), adsorvidos ao 



29 
 

material particulado em suspensão ou ao sedimento (AKKANEN; TUIKKA; KUKKONEN, 

2012; QIN et al., 2014a, 2014b).  

 

 

Figura 4 ‒ Diagrama esquemático das fontes e o processo de transporte dos HPAs no meio 

ambiente 

 
Fonte: Adaptado de SUN et al., 2021b. 

 

 

A distribuição dos HPAs entre a água e o sedimento é representada pelo coeficiente de 

partição com carbono (Koc) sendo este utilizado para definir o destino destes compostos e seus 

potenciais efeitos na biota aquática (YANG et al., 2019). Os HPAs provenientes de fontes 

pirogênicas (HPAs “pesados”) normalmente são encontrados predominantemente associados a 

partículas sedimentares quando comparados aos HPAs de fontes petrogênicas (HPAs “leves”) 

(STOGIANNIDIS; LAANE, 2015). O sedimento atua tanto como sumidouro quanto uma fonte 

de HPAs (SUN et al., 2018a).  

Os HPAs associados as partículas sedimentares podem ser remobilizados para a fase 

aquosa através do processo natural de ressuspensão que geralmente ocorre com os HPAs 

“leves”. Este processo é afetado por alguns fatores como o fluxo de água, temperatura da água, 

e seus efeitos dependem da composição dos sedimentos (ex.: tipo de sedimento, granulometria, 

conteúdo orgânico) e o tempo e a frequência do processo (DONG et al., 2016; SUN et al., 

2018a; YANG et al., 2008). 
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Em ecossistemas aquáticos, os HPAs estão sujeitos a transformação e degradação 

através de processos naturais de foto-oxidação que ocorre especificamente com os HPAs mais 

pertos da superfície devido a maior intensidade de luz, maior temperatura e maior 

disponibilidade de oxigênio (FASNACHT; BLOUGH, 2003; XIAOWU; SHAO, 2017). Os 

HPAs de fontes pirogênicas (HPAs “pesados”), associados aos sedimentos apresentam maior 

resistência aos processos de foto-oxidação e degradação microbiana (BISHT et al., 2015). 

A disponibilidade dos HPAs em água pela ressuspensão, causa um grande risco para os 

organismos, especialmente aqueles que vivem na interface sedimento-água (DONG et al., 

2016). A presença destes compostos em ambientes aquáticos leva ao processo de 

bioacumulação de xenobióticos no desenvolvimento dos peixes causando toxicidade ao meio 

onde esses organismos estão inseridos. Além disso, outros processos devem ser considerados 

como a biomagnificação dos HPAs, através da cadeia alimentar aquática e a bioconcentração 

associadas aos HPAs por meio de transferência trófica via cadeia alimentar aquática (BEHERA 

et al., 2018).  

 

 

2.6 Legislação ambiental 

 

 

Uma vez que a poluição das águas representa uma ameaça aos ambientes aquáticos, com 

diversos efeitos negativos às espécies que habitam os corpos hídricos ou que ingerem a água 

proveniente dos mesmos (incluindo os seres humanos), uma série de dispositivos legais e 

normativos têm sido criada em alguns países a fim de estabelecer limites às concentrações 

desses poluentes em matrizes aquáticas (CUNHA et al., 2016). 

As principais referências legais que inferem na qualidade ambiental da água são de 

responsabilidade do Ministério do Meio Ambiente por meio do Conselho Nacional do Meio 

Ambiente (CONAMA). Desse modo, esse órgão estabelece uma série de resoluções que devem 

ser obedecidas em nível nacional para manter a qualidade dos recursos hídricos no Brasil. Essas 

resoluções normalmente são baseadas nos padrões ambientais estabelecidos pela USEPA 

(CUNHA et al., 2016).  

Um importante dispositivo é a Resolução CONAMA n° 357 de 2005, que em 2011 foi 

complementada com a Resolução CONAMA n° 430. Essas resoluções dispõem sobre a 

classificação dos corpos de água superficiais e diretrizes ambientais para o seu enquadramento, 

bem como estabelece as condições e padrões de lançamento de efluentes (CONAMA, 2005, 
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2011). Tem-se ainda a Resolução CONAMA n° 396 de 2008 que define a qualidade da água 

subterrânea inclusive para uso humano direto ou indireto (BRASIL, 2008).  

A Tabela 3 apresenta valores máximos (VM) e valores máximos permitidos (VMP) para 

os HPAs.  

 

 

Tabela 3 ‒ Lista de HPAs e seus respectivos limites de acordo com as legislações brasileiras 

Parâmetros 

CONAMA 357/2005 
Classes 1 e 2 

CONAMA 
396/2008 

Águas doces Águas salinas 
Águas 

salobras 
Águas 

subterrâneas 

VM (g L‒1) VM (g L‒1) VM (g L‒1) VMP (g L‒1) 

Benzo[a]antraceno 0,05 0,018 0,018 0,05 

Criseno 0,018 0,018 0,018 0,05 

Benzo[b]fluoranteno 0,018 0,018 0,018 0,05 

Benzo[k]fluoranteno 0,018 0,018 0,018 0,05 

Benzo[a]pireno 0,018a 0,018 0,018 0,05b 

Indeno[1,2,3-cd]pireno 0,018 0,018 0,018 0,05 

Dibenzo[a,h]antraceno 0,018 0,018 0,018 0,05 
Obs.: aVM = 0,7 g L‒1 para classe 3; bVMP = 0,01 g L‒1 para recreação. 
Legenda: VM ‒ valor máximo; VMP ‒ valor máximo permitido. 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

2.7 Técnicas de pré-concentração de HPAs em solução aquosa 

 

 

Geralmente, os HPAs em matrizes complexas, estão presentes em baixas concentrações 

(níveis traços), na faixa de ng L‒1 a pg L‒1. Estes valores são menores do que o limite de 

detecção dos instrumentos analíticos comumente empregados para análise destes compostos. 

Desta forma, se torna necessário a adoção de técnicas de extração eficientes para a pré-

concentração de HPAs em amostras de água antes da análise instrumental (SUN et al., 2018b; 

YU et al., 2018).  

Os processos de limpeza da amostra (clean-up), pré-concentração e fracionamento são 

uma das etapas mais demoradas em um procedimento analítico, representando na maioria das 

vezes, mais da metade do tempo total para a execução das tarefas (ŠAFAŘÍKOVÁ; ŠAFAŘÍK, 

1999). Além disso, estas etapas são consideradas críticas pois, uma quantidade significativa dos 
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analitos de interesse pode ser perdida durante a execução do procedimento. Qualquer erro 

ocorrido na coleta ou processamento de uma amostra, pode gerar erros consideráveis nos 

resultados, independente do bom desempenho da técnica analítica em questão (WIERUCKA; 

BIZIUK, 2014). 

Dentre as principais técnicas de extração e pré-concentração de HPAs em amostras 

aquosas estão a extração em fase sólida (SPE, do inglês Solid Phase Extraction), extração em 

fase sólida magnética (MSPE, do inglês Magnetic Solid Phase Extraction), microextração em 

fase sólida (SPME, do inglês Solid Phase Microextraction), extração em fase sólida dispersiva 

(d-SPE, do inglês Dispersive Solid Phase Extraction) e a extração sortiva em barra de agitação 

(SBSE, do inglês Stir Bar Sorptive Extraction) (AZZOUZ et al., 2018; MANOUSI; 

ZACHARIADIS, 2020; PŁOTKA-WASYLKA et al., 2015; WU et al., 2021). A Tabela 4 

apresenta uma comparação entre estas técnicas.  

 

 

Tabela 4 ‒ Os princípios básicos, vantagens e desvantagens das técnicas de extração de HPAs 

em amostras aquosas 

Técnica Princípios básicos Vantagens Desvantagens 

SPE 

Esta técnica usa cartuchos 
contendo adsorvente sólido 
para adsorver o analito 
desejado da matriz de uma 
amostra. 

Simplicidade e 
flexibilidade; alto fator de 
enriquecimento; alta taxa 
de recuperação e ampla 
aplicação, pode ser 
executada em batelada. 

Maior quantidade de 
adsorvente necessária; 
incompatível com amostra 
sólida; canalização, 
bloqueio do cartucho ou 
disco SPE. 

MSPE 

Uma forma de d-SPE onde 
nanopartículas magnéticas 
são utilizadas como 
adsorventes para adsorver os 
analitos alvos em matrizes 
complexas. 

Simplicidade na operação; 
alta seletividade; curto 
tempo de extração e baixo 
custo; ambientalmente 
amigável; maior contato 
entre adsorvente e analito; 
superparamagnetismo; 
vários locais de adsorção. 

As nanopartículas 
magnéticas possuem baixa 
seletividade e afinidade 
para oxidação, agregação e 
adsorção; menos variedades 
disponíveis; alguns 
materiais magnéticos são 
instáveis; aparelhagem não 
é perfeita e o grau de 
automação é baixo. 

d-SPE 

Uma técnica onde as 
partículas do adsorvente são 
dispersas em amostras 
líquidas (matriz). A 
proximidade do adsorvente e 
o analito de interesse 
contribui para o processo de 
sorção, melhorando assim a 
eficiência da extração. 

Maior eficiência e mais 
rápida em comparação 
com SPE em coluna; sem 
necessidade da etapa de 
condicionamento; baixo 
consumo de solventes 
orgânicos para extração. 

Possibilidade de deteriorar 
o adsorvente em amostras 
complexas; incompatível 
com amostra sólida; resíduo 
do adsorvente na solução 
remanescente da amostra. 
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SPME 

Uma técnica de micro 
amostragem rápida, sem 
solventes e que permite 
amostragem, isolamento e 
enriquecimento em uma 
única etapa. 

Compatível com amostras 
líquidas, gasosas e 
sólidas; não utiliza 
solvente; ambientalmente 
amigável; facilidade de 
automação. 

Alto custo; falta de 
robustez; a agulha e a fibra 
podem quebrar; extração 
falha. 

SBSE 

Uma técnica baseada na 
extração por sorção em que 
os solutos são extraídos em 
uma barra de agitação 
magnética revestida com um 
polímero. Este método 
também utiliza etapas de 
preparação de amostras sem 
qualquer uso de solvente para 
a extração e enriquecimento 
de compostos orgânicos de 
matrizes aquosas. 

Simplicidade; alta 
capacidade de pré-
concentração. 

Etapas de extração manual 
demoradas e propensas a 
erros; alto consumo de 
solvente. 

Legenda: SPE ‒ extração em fase sólida; MSPE – extração em fase sólida magnética; d-SPE – extração em fase 
sólida dispersiva; SPME – microextração em fase sólida; SBSE – extração sortiva em barra de agitação. 
Fonte: Adaptado de SUN et al., 2021a; ARABI et al., 2020; PENG; LIM, 2022. 

 

 

2.7.1 Extração em fase sólida (SPE) 

 

 

A SPE foi introduzida em 1976 e ao longo das décadas, se tornou uma das principais 

técnicas de extração e/ou pré-concentração de componentes de matrizes complexas de amostras 

líquidas (CAVALCANTE et al., 2008; JARDIM, 2010; LIU et al., 2011; NAING; LI; LEE, 

2016; POIGER et al., 2017; TOLEDO; LANÇAS; CARRILHO, 2007). 

Dentre os principais benefícios da SPE, quando comparadas a outras técnicas de 

extração, podem ser destacados o alto fator de concentração dos analitos, a possibilidade da 

realização de extrações simultâneas utilizando dispositivos multivias (manifolds) e a redução 

do uso de solventes orgânicos (ANDRADE-EIROA et al., 2016a, 2016b; JARDIM, 2010).  

O fundamento da SPE é semelhante a extração líquido-líquido (LLE, do inglês Liquid-

liquid Extraction) em que envolve a partição do soluto entre duas fases, entretanto, ao invés de 

duas fases líquidas imiscíveis, como na LLE, a SPE envolve a partição entre uma fase sólida 

(adsorvente) e uma fase líquida (solução da amostra). A abordagem da técnica consiste na 

passagem da amostra aquosa por uma coluna (vidro ou polipropileno), cartucho ou disco 

contendo o adsorvente que irá reter os analitos e estes, posteriormente, serão eluidos com um 

solvente adequado (LIŠKA, 2000; POOLE, 2000). 
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O método da SPE consiste em três ou quatro etapas consecutivas que está ilustrada na 

Figura 5 (CAMEL, 2003; QUEIROZ; COLLINS; JARDIM, 2001): 

 

I. Condicionamento do adsorvente: ativação do adsorvente a fim de tornar os sítios ativos 

disponíveis. Além disso, esta etapa tem como objetivo remover impurezas do 

adsorvente e o ar presente na coluna. A polaridade dos solventes utilizados varia de 

acordo com a natureza do adsorvente; 

II. Adição da amostra (ou percolação): a solução da amostra é percolada pela coluna por 

ação da gravidade ou utilizando um sistema de bombeamento/aspiração à vácuo, no 

caso do manifold. O volume de amostra percolado pode variar de 1 mL a 1 L, sendo 

importante o ajuste da taxa de fluxo (mL min‒1), de preferência lenta para que a retenção 

dos analitos pelo adsorvente ocorra de forma eficiente; 

III. Lavagem (ou clean-up): esta etapa é opcional e consiste na lavagem da coluna com 

solventes apropriados a fim de eliminar possíveis interferentes da matriz; 

IV. Eluição dos analitos: utilizando um solvente apropriado os analitos de interesse retidos 

pelo adsorvente são eluidos para uma posterior análise.  

 

 

Figura 5 ‒ Ilustração do passo a passo de execução da técnica de SPE 

 
Fonte: PŁOTKA-WASYLKA et al., 2015. 

 

 

A técnica de SPE também pode ser executada no modo denominado batelada (batch-

mode SPE) (FARAJI; YAMINI; GHOLAMI, 2019). Neste formato, as partículas do material 

adsorvente (fase sólida) são dispersas na solução da amostra (fase líquida). Após o equilíbrio, 
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as partículas contendo os analitos de interesse são separadas da solução por centrifugação ou 

filtração. Os analitos podem então ser eluídos por um solvente apropriado ou a solução da 

amostra pode ser analisada diretamente por uma técnica apropriada (FU et al., 2012; YAHAYA 

et al., 2013).  

O principal adsorvente utilizado como fase sólida na SPE é a sílica funcionalizada com 

grupos octadecilsilano (C18) (BUSZEWSKI; SZULTKA, 2012). Embora a literatura apresente 

trabalhos utilizando outros tipos de adsorventes para a remoção de poluentes orgânicos em meio 

aquoso, a sílica-C18 continua sendo o mais amplamente empregado para este propósito 

(ANDRADE-EIROA et al., 2016a, 2016b; HUO; YAN, 2012; JARDIM, 2010). Entretanto, 

fases sólidas à base de sílica funcionalizada com grupos C18 apresentam alguns inconvenientes 

como a instabilidade em valores de pH elevados e a atividade de grupos silanóis residuais que 

pode reter compostos básicos (NOVÁKOVÁ; VLČKOVÁ, 2009).  

As interações entre os analitos de interesse e os sítios de adsorção presentes na fase 

sólida empregada na SPE inclui interações de natureza hidrofóbicas como as forças de van der 

Waals e interações hidrofílicas como as como dipolo-dipolo, dipolo-dipolo induzido, ligações 

de hidrogênio e interações π‒π. Os principais mecanismos associados aos processos químicos, 

físicos e mecânicos que ocorrem durante a separação são: adsorção e partição (fase normal e 

reversa), troca iônica e exclusão (BUSZEWSKI; SZULTKA, 2012; JARDIM, 2010).  

Ao longo dos anos, a SPE emergiu como a técnica de extração de amostras mais 

utilizada para extrair compostos de matrizes líquidas de forma eficiente. Uma de suas principais 

vantagens é a versatilidade, uma vez que uma ampla gama de materiais que possuem diferentes 

propriedades e tipos de interação com os compostos de interesse, tem se tornado cada vez mais 

disponíveis (POOLE, 2020).  

Amiri et al. (2020) prepararam um adsorvente composto por malhas de aço inoxidável 

revestidas com óxido de grafeno e poli(dimetilsiloxano) e empregaram na técnica de SPE em 

coluna para isolamento e pré-concentração de sete HPAs (NAP, ACY, ACE, FL, ANT, PYR e 

BaA) em amostras de água. Em condições otimizadas, a linearidade obtida com este método foi 

0,001 a 20 ng mL‒1 com limite de detecção de 0,2 a 1,0 pg mL‒1. A recuperação absoluta da 

extração variou de 89,1 a 94,7%.  

Al-Rifai et al. (2018) sintetizaram um compósito de nanotubos de carbono de paredes 

múltiplas incorporado a um monólito poroso de metacrilato de benzila com dimetacrilato de 

etileno e aplicaram como fase sólida na técnica de SPE em coluna para extração e separação de 

dez HPAs (NAP, ACY, FL, PHE, ANT, PYR, BaA, CHR, BkF e DahA) presentes em água. O 
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método apresentou uma linearidade na faixa de 1‒500 µg L‒1 e LD de 0,02‒0,22 µg L‒1. Os 

valores de recuperação obtidos variaram na faixa de 81,3‒95,4%.  

Zhang et al. (2016) utilizaram uma adsorvente comercial de sílica funcionalizada com 

grupos octadecilsilano (cartuchos Sep-Pak C18) para a extração e pré-concentração dos 16 HPAs 

USEPA em amostras de água, através da técnica de SPE em coluna. O método apresentou uma 

linearidade na faixa de 2‒500 µg L‒1 e LD de 0,4‒4 µg L‒1. Os valores de recuperação variaram 

de 44,8‒118,4%. Valera-Tarifa et al. (2018) também utilizaram cartuchos Sep-Pak C18 para a 

extração e pré-concentração de nove HPAs (ANT, BaA, BaP, BbF, BghiP, BkF, DahA, FLU e 

IP) em água e obtiveram linearidade na faixa de 1,4‒100 ng L‒1, valores de LD que variaram 

de 1,0‒3,0 ng L‒1 e recuperações na faixa 77‒108%. 

Kamran et al. (2020) prepararam um carvão ativado mesoporoso à base de derivado de 

asfalto que foi utilizado como adsorvente para SPE em coluna a fim de extrair oito HPAs (NAP, 

ACE, FL, ANT, PHE, FLU, PYR e BaA) em amostras de água reais. Sob condições favoráveis 

da SPE (200 mL de amostra e 50 mg de adsorvente), com análise através do método de GC-

MS, o método exibiu uma faixa linear de 0,5‒50 μg L‒1 com LD entre 0,004 e 0,026 μg L‒1. As 

recuperações obtidas estavam na faixa de 86,7‒98,2%. 

Marzi Khosrowshahi e Razmi (2018) sintetizaram um compósito preparado com talos 

de girassol e nitreto de carbono grafítico que foram aplicados como adsorvente na SPE para a 

extração e pré-concentração de cinco HPAs (NAP, PHE, ANT, FLU e PYR) em diferentes 

amostras usando a análise a técnica de HPLC-UV. Sob condições ótimas, o método apresentou 

um LD de 0,4‒32 ng L‒1 e recuperações na faixa de 71 a 115%.  

 

 

2.8 Adsorção 

 

 

A adsorção é um fenômeno físico-químico em que espécies químicas como íons, átomos 

ou moléculas (adsorvatos), presentes em uma fase fluída (líquida ou gasosa), interagem com a 

superfície de um material sólido (adsorvente) (HAN et al., 2021; PAIXÃO; VIANNA; 

MARQUES, 2018). O processo de adsorção é um fenômeno de superfície em que o adsorvato 

interage somente com a superfície do adsorvente não adentrando a sua estrutura. A Figura 6 

ilustra o processo de adsorção. O mecanismo oposto em que as espécies do adsorvato se 

desprendem da superfície do adsorvente é denominado dessorção (ARTIOLI, 2008). 
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Figura 6 ‒ Ilustração do processo de adsorção 

 
Fonte: WORCH, 2012. 

 

 

O fenômeno de adsorção é resultado da diferença de energia entre as partículas que estão 

na superfície do adsorvente, que apresentam forças atrativas desiguais ou remanescentes às 

partículas que estão no interior do adsorvente e possuem forças que mantém o equilíbrio entre 

si. Os átomos da superfície têm uma energia significativamente maior do que as presentes no 

centro. A interação entre as moléculas de adsorvato e os átomos da superfície das partículas do 

adsorvente ocorre devido ao excesso da energia de superfície, que é definida como a energia 

por unidade de área específica (HESSOU et al., 2019). 

Os processos de adsorção podem ser classificados, de acordo com a força de interação 

entre adsorvato e adsorvente, em dois tipos: adsorção física (fisissorção) ou adsorção química 

(quimissorção) (SIMS; HARMER; QUINTON, 2019). Sob condições favoráveis, ambos os 

processos podem ocorrer de forma simultânea ou alternadamente (GRASSI et al., 2012).  

A adsorção física ou fisissorção ocorre devido a interações fracas tais como as forças 

van der Waals, ligações de hidrogênio, interações dipolo-dipolo e interações ‒ (WANG et 

al., 2020a). Este tipo de adsorção é acompanhado por uma diminuição na energia livre e 

entropia do sistema (GRASSI et al., 2012). Além disso, a fisissorção é um processo reversível 

e ocorre com a formação de multicamadas de moléculas de adsorvato na superfície do 

adsorvente (AL-GHOUTI; DA’ANA, 2020). 

Na adsorção química ou quimissorção, as forças de interação entre moléculas do 

adsorvato e os átomos presentes na superfície do adsorvente são fortes, decorrentes do 

compartilhamento ou transferência de elétrons, dando origem a ligações químicas. Desta forma, 

o processo é descrito como irreversível. Ao contrário da fisissorção, na quimissorção ocorre a 

formação de apenas uma monocamada de moléculas de adsorvato na superfície do adsorvente 

(AL-GHOUTI; DA’ANA, 2020).  

O processo de adsorção é afetado por diversos fatores tais como (BENDJABEUR et al., 

2017; CHUANG et al., 2005; NETZER, 1984):  
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 Área específica do adsorvente; 

 Natureza do adsorvato; 

 Concentração inicial de adsorvato; 

 pH da solução; 

 Temperatura; 

 Massa do adsorvente; 

 Tempo de contato entre adsorvato e adsorvente; 

 Competição entre vários solutos; 

 Pressão. 

 

 

A importância do processo de adsorção encoraja pesquisadores de várias disciplinas a 

entender melhor esse processo. Diversos estudos experimentais e teóricos como o estudo de 

dinâmica molecular e métodos de teoria do funcional da densidade (DFT, do inglês Density 

Functional Theory) foram conduzidos para este propósito (AHMAD et al., 2020; MOZAFFARI 

MAJD et al., 2017; ZHUANG et al., 2020). Entre esses vários dados, as isotermas de adsorção 

e suas equações correspondentes caracterizam os processos de adsorção de forma completa e 

minuciosa. 

 

 

2.8.1 Isotermas de adsorção 

 

 

Os processos adsortivos podem ser avaliados de forma quantitativa através da utilização 

de equações matemáticas denominadas isotermas de equilíbrio de adsorção (SALEHIZADEH; 

SHOJAOSADATI, 2003). Estas isotermas descrevem a relação, no estado de equilíbrio, entre 

as concentrações de adsorvato na superfície do adsorvente (fase sólida) e em solução (fase 

líquida), à temperatura e pH constantes (ALLEN; MCKAY; PORTER, 2004; LIMOUSIN et 

al., 2007).  

Os parâmetros físico-químicos obtidos pelas isotermas fornecem informações sobre as 

propriedades da superfície do adsorvente, o mecanismo de adsorção, o grau de recobrimento 

dos sítios adsortivos e a afinidade entre adsorvato e adsorvente (BULUT; ÖZACAR; ŞENGIL, 
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2008). Estes dados podem ser utilizados para a otimização sobre o uso adequado dos materiais 

adsorventes e dos sistemas de adsorção (WANG et al., 2020a).  

Para a construção das isotermas, são realizados ensaios de adsorção em batelada onde 

coloca-se em contato o material adsorvente e a solução contendo o componente a ser adsorvido, 

em diferentes concentrações iniciais e temperaturas. Após um tempo suficiente para atingir o 

equilíbrio, determinam-se a concentração de adsorvato em solução e a capacidade de adsorção 

do adsorvente através da Equação 1, mostrada a seguir (KARIMI; TAVAKKOLI YARAKI; 

KARRI, 2019; WANG et al., 2020a): 

 

qe= 
(C0 – Ce) . V

m
 (1) 

 

Onde:  

qe = quantidade do soluto adsorvido pelo adsorvente, no equilíbrio (mg g‒1);  

C0 =  concentração inicial do adsorvato em solução (mg L‒1);  

Ce = concentração do adsorvato em solução, no equilíbrio (mg L‒1);  

V = volume da solução (L);  

m = massa do adsorvente (g). 

 

 

Na Figura 7 estão representadas as formas mais comuns de isotermas. A isoterma linear 

que sai da origem indica que a quantidade adsorvida é proporcional à concentração do fluido 

não determinando a capacidade máxima para adsorção. Isotermas convexas são favoráveis, pois 

grandes quantidades adsorvidas podem ser obtidas com baixas concentrações de soluto na fase 

fluída. Por outro lado, as isotermas côncavas são desfavoráveis devido à sua menor capacidade 

de remoção em baixos níveis de concentração de soluto (MCCABE; SMITH; HARRIOTT, 

1993).  
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Figura 7 ‒ Formas de isotermas de adsorção 

 
Fonte: MCCABE; SMITH; HARRIOTT, 1993. 

 

 

As isotermas de adsorção são representadas através de equações matemáticas onde suas 

constantes podem ser determinadas de forma experimental. Usualmente, a determinação das 

constantes dos modelos de isotermas é realizada através da linearização da equação que 

descreve o equilíbrio (WITEK-KROWIAK; SZAFRAN; MODELSKI, 2011).  

Ao longo dos anos, diversas equações de isotermas foram propostas com dois ou mais 

parâmetros a fim de ajustar os dados experimentais sobre os valores de qe versus Ce. A Tabela 

5 apresenta a descrição de alguns modelos de isotermas mais comuns disponíveis na literatura. 

Dentre estes modelos, os de Langmuir e Freundlich são os mais utilizados, seguidos pelos 

modelos Dubinine-Radushkevich e Redliche-Peterson, devido à utilidade de seus parâmetros 

de modelo, sua simplicidade e sua fácil interpretação (TRAN et al., 2017).  

Os modelos isotérmicos de Langmuir, Freundlich, Redlich-Peterson, Temkin e Linear 

são utilizados para determinar o limite de adsorção de HPAs dos adsorventes e compreender os 

mecanismos complexos envolvidos nos processos adsortivos. Os dados experimentais de 

adsorção de HPAs se ajustam bem com o modelo de isoterma de Langmuir para valores baixos 

da quantidade de adsorvente no equilíbrio, indicando que o processo de adsorção ocorre como 

um fenômeno de monocamada (ALBAYATI; KALASH, 2020; COSTA et al., 2017a; GUO et 

al., 2018; VIDAL et al., 2011a). No entanto, em altas concentrações, os processos de adsorção 

mostram-se um mecanismo heterogêneo em multicamadas sendo melhor caracterizados pelos 

modelos de Freundlich, Temkin e Redlich-Peterson. 
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Tabela 5 ‒ Modelos de isotermas disponíveis na literatura 

Isoterma Equação não linear Equação linear Características 

Linear ‒ qe= KHCe 

‒ Representa a partição de adsorvatos entre fases sólidas e líquidas; 
‒ Mecanismos de partição: interações eletrostáticas, van der Waals 

e interações hidrofóbicas; 
‒ Todas as moléculas de adsorvato são isoladas de seus vizinhos 

mais próximos. 

Langmuir qe = 
qmaxKLCe

1+KLCe
 

Ce

qe

=
1

qmaxKL
+

Ce

qmax

 

‒ A adsorção ocorre em uma monocamada; 
‒ Existe um número definido de sítios; 
‒ Os sítios têm energia equivalente e as moléculas adsorvidas não 

interagem umas com as outras; 
‒ Cada sítio pode comportar apenas uma molécula adsorvida; 
‒ Superfície do adsorvente é homogênea. 

Freundlich qe = KFCe
1/n      lnqe= lnKF + 

1

n
lnCe 

‒ Descreve o processo de adsorção como reversível e não ideal; 
‒ Adsorção não restrita a monocamada; 
‒ Não prevê a saturação dos sítios ativos; 
‒ Considera a superfície do adsorvente heterogênea; 
‒ Utiliza a distribuição exponencial para caracterizar os diferentes 

tipos de sítios adsortivos e suas energias. 

Temkin q௘ = 
RT

bT
ln(ATCe)  qe = 

RT

bT
lnAT + ൬

RT

bT
൰ lnCe   

‒ A adsorção ocorre em multicamada;  
‒ Considera as interações adsorvato-adsorvente; 
‒ Ignora valores de concentrações de adsorvato extremamente 

grandes e baixos; 
‒ Presume que o calor de adsorção diminui linearmente na camada 

para todas as moléculas como consequência do aumento da 
cobertura. 
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Dubinin-Radushkevich 

qe= (qm)exp(‒kadε2) 
 

ε = RTln ൬1+
1

Ce
൰ 

ln൫qe൯ = ln൫qm൯ ‒ kadε2 

‒ Expressa o mecanismo de adsorção com uma distribuição de 
energia gaussiana em uma superfície heterogênea; 

‒ Aplicada com sucesso em meios de concentrações de soluto de 
média a elevada; 

‒ Utilizada para a diferenciação da adsorção de metais como física 
ou química. 

Redlich-Peterson qe = 
KRCe

1+aRCe
g ln ቆKR

Ce

qe

‒1ቇ = g ln(Ce) + ln(aR) 

‒ Combinação das isotermas de Langmuir e Freundlich; 
‒ Pode ser aplicada para processos adsortivos em amplas faixas de 

concentração; 
‒ Pode ser utilizada em sistemas homogêneos e heterogêneos. 

Sips qe = 
KsCe

S

1+aSCe
ೄ

 S ln(Ce) = ‒ln ቆ
Ks

qe

ቇ + lnaS 

‒ Combinação das isotermas de Langmuir e Freundlich; 
‒ Prevê os sistemas de adsorção heterogêneos; 
‒ Contorna a limitação da concentração de adsorvato crescente 

associada ao modelo de isoterma de Freundlich; 
‒ Em baixas concentrações de adsorvato, reduz a isoterma de 

Freundlich; 
‒ Em altas concentrações de adsorvato prevê uma capacidade de 

adsorção de monocamada característica da isoterma de 
Langmuir. 

Parâmetros 

qe = quantidade de soluto adsorvido pelo adsorvente, no equilíbrio (mg g‒1); KH = constante de Henry; qmax = capacidade máxima de adsorção (mg g‒1); KL = 
constante de Langmuir relacionada à interação entre interação adsorvato e adsorvente (L mg‒1); Ce = concentração do adsorvato em solução, no equilíbrio 
(mg L‒1); KF = constante de capacidade de adsorção de Freundlich (L mg‒1); n = constante relacionada à heterogeneidade da superfície do adsorvente; AT = 
constante de Temkin (L g‒1); bT = constante de Temkin relacionada ao calor de adsorção (J mol‒1); R = constante universal dos gases (8,314 J mol‒1 K‒1); T = 
temperatura (K); qm = capacidade máxima de adsorção teórica para a formação de uma monocamada (mol g‒1); k = constante associada à energia de adsorção; 
𝜀 = potencial de Polanyi; KR, aR e g = parâmetros da isoterma de Redlich-Peterson; Ks, S e aS = parâmetros da isoterma de Sips.  

Fonte: AL-GHOUTI; DA’ANA, 2020; FOO; HAMEED, 2010; WANG; GUO, 2020b. 
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Um comportamento assintótico foi encontrado para uma concentração intermediária de 

adsorvato, e a isoterma de Dubinin-Radushkevich se adequou melhor aos dados experimentais. 

Como resultado, não prevê as leis de Henry sob baixa pressão (VIDAL et al., 2011b). Alguns 

estudos sobre adsorção de HPAs em vários adsorventes com diferentes isotermas podem ser 

vistos na Tabela 6. 

 

 

Tabela 6 ‒ Estudos de adsorção encontrados na literatura utilizando diversas isotermas 

Adsorvente Isotermas HPAs R² Referências 

Biochar preparado a partir de 
palha de trigo (WSB) 

Freundlich PHE 0,973 (DING et al., 2019) 

PYR 0,987 

Biochar preparado com casca 
de arroz magneticamente 
modificado (MBC) 

Freundlich PHE 0,839 (GUO et al., 2018) 

Biochar preparado com casca 
de arroz não modificado (BC) 

  0,867 

 Langmuir  0,865 

   0,938 
Peneira molecular mesoporosa 
do tipo Si-MCM-41 

Freundlich BbF 0,867 (COSTA et al., 
2017a) BkF 0,904 

BaP 0,893 

Langmuir  0,918 

 0,942 

 0,946 

Carvão ativado preparado a 
partir de casca de laranja  

Langmuir PHE 0,9942 (GUPTA, 2015) 

Freundlich  0,961 

Óxido de grafeno reduzido 
(rGO) 

Langmuir NAP 0,966 (SUN et al., 2013) 

ANT 0,963 

PYR 0,976 

Freundlich  0,998 

 0,978 

 0,998 

Polanyi-Dubinin-
Ashtahhov (PDA) 

 0,999 

 0,999 

 0,998 

Sepiolita Langmuir PHE 0,5430 (COBAS et al., 
2014) PYR 0,0310 

Freundlich  0,9920 
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 0,9940 

Dubinin-
Radushkevich (D-R) 

 0,7550 

 0,8020 

Temkin  0,9037 

 0,915 

Peneira molecular hidrofóbica 
(MCM-41) 

Langmuir PHE 0,8435 (HU et al., 2014a) 

Freundlich  0,9280 

Linear  0,9797 

lã de grafeno (GW) Dubinin-
Radushkevich (D-R) 

PHE 0,9812 (ADEOLA; 
FORBES, 2019a) PYR 0,9920 

Freundlich  0,9906 

 0,9685 

Langmuir  0,9793 

 0,9635 

Sips  0,9956 

 0,9984 

Temkin  0,9414 

 0,9872 

Resina de divinilbenzeno 
(DVB) 

Freundlich NAP 0,980 (SILVA et al., 
2015) 

Resina de metacrilato de 
metila-divinilbenzeno  
(MMA-DVB) 

  0,912 

Legenda: R² ‒ coeficiente de determinação 
Fonte: Adaptado de LAMICHHANE; BAL KRISHNA; SARUKKALIGE, 2016; PATHAK et al., 2022. 

 

 

2.8.2 Cinética de adsorção 

 

 

O estudo cinético dos processos de adsorção fornece informações sobre a taxa de 

remoção do soluto, o desempenho do material adsorvente e os mecanismos de transferência de 

massa. Estas características são essenciais para o planejamento dos sistemas adsortivos 

(WANG; GUO, 2020a). De modo geral, a cinética de um determinado processo de adsorção 

pode ser determinada em um sistema em batelada onde é estudada a variação da concentração 

do soluto remanescente na solução em relação ao tempo (KARIMI; TAVAKKOLI YARAKI; 

KARRI, 2019).  
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Os modelos matemáticos que descrevem os dados da cinética de adsorção são 

classificados em dois tipos: modelos reacionais e modelos difusionais. Estes dois tipos de 

modelos cinéticos apresentam características distintas (KARIMI; TAVAKKOLI YARAKI; 

KARRI, 2019; WANG et al., 2020a). Os modelos difusionais são desenvolvidos com base em 

um processo dividido em três etapas consecutivas (Figura 8) (WANG; GUO, 2020a):  

 

I. Difusão externa: transferência de moléculas de adsorvato da fase fluida para a 

superfície externa da partícula do adsorvente através do filme líquido ao redor da 

partícula; 

II. Difusão interna: transferência de moléculas do adsorvato da superfície para o 

interior dos poros; 

III. Adsorção: interação das moléculas do adsorvato com sítios ativos do adsorvente. 

 

 

Figura 8 ‒ Mecanismos envolvidos na avaliação da taxa de adsorção 

 
Fonte: WANG; GUO, 2020a. 

 

 

Os modelos reacionais são resultantes do estudo cinético das reações químicas com base 

em todo o processo de adsorção sem considerar as etapas mencionadas anteriormente (QIU et 

al., 2009). O modelo apropriado deve ser escolhido de acordo com o mecanismo do processo 

de adsorção e a aplicabilidade de diferentes modelos (WANG et al., 2020a). A Tabela 7 

apresenta características de alguns modelos cinéticos disponíveis na literatura. 
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Tabela 7 ‒ Modelos cinéticos disponíveis na literatura 

Nome 
Equação na forma 
diferencial 

Equação linear Características 

Modelos reacionais 

Pseudo-primeira ordem 
(Lagergren) 

dqt

dt
 = k1(qe‒ qt) 

ln(qe‒ qt) = lnqe‒ k1t 

‒ Descreve o processo de adsorção em sistemas sólido-líquido 
baseado na capacidade de adsorção do sólido; 

‒ Assume que a taxa de variação do soluto adsorvido com o tempo 
é diretamente proporcional a quantidade de soluto adsorvida no 
equilíbrio e a quantidade adsorvida em um determinado tempo; 

‒ Não se ajusta bem a uma ampla faixa de tempo do processo de 
adsorção sendo aplicado somente dentre 20 a 30 min iniciais. 

Pseudo-segunda ordem 
dqt

dt
 = k2(qe‒ qt)

2 
t

qt

= 
1

k2qe
2 + 

 t

qe

  

‒ Descreve um processo de adsorção de natureza química 
(quimissorção); 

‒ Interação entre adsorvato-adsorvente: forças de valência ou 
compartilhamento de elétrons; 

‒ Prevê o comportamento cinético em toda a faixa de tempo em 
que ocorre a adsorção. 

Elovich 
dqt

dt
 =  exp(‒qt) qt= ൬

1

β
൰ ln(αβ) + ൬

1

β
൰ ln t 

‒ Assume que a superfície do adsorvente é heterogênea e que a 
energia de ativação aumenta com o tempo de adsorção; 

‒ Descreve o processo de quimissorção em sistemas gás-sólido; 
‒ Pode ser aplicado na descrição de processos de adsorção de 

poluentes em sistemas aquosos. 

Modelos difusionais 

Difusão intrapartícula 
(Weber-Morris) 

‒ qt = kid t1/2 + C 

‒ Assume que no mecanismo de adsorção, a etapa de difusão das 
moléculas através filme líquido ao redor das partículas do 
adsorvente é insignificante sendo a difusão intrapartícula, a 
única etapa que controla a taxa de adsorção; 

‒ A taxa de remoção do soluto em uma fase fluída varia de acordo 
com a raiz quadrada do tempo. 
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Difusão intrapartícula 
(Urano-Tachikawa) 

‒ ‒ log ൥1‒ ቆ
qt

qe

ቇ

2

൩ = ቆ
4π² Di

2,3d2 ቇ t 

‒ A reta do gráfico de qt versus t1/2 do modelo de Weber-Morris 
não passa pela origem; 

‒ Gráfico pode apresentar multilinearidade caracterizando o 
processo em três etapas: adsorção instantânea (porção inicial da 
curva), adsorção gradual (porção linear intermediária) e 
equilíbrio final (platô); 

Difusão externa ‒ 

ln 
Ct

C0
= ‒ kf

 A

V
t 

 
 A

V
=

3m

ρd
 

‒ Assume que a concentração de soluto na superfície do sólido 
adsorvente tende a zero e a difusão intrapartícula é desprezível 
nos primeiros tempos de contato. 

Parâmetros 

qe = quantidade de soluto adsorvido por grama de adsorvente, no equilíbrio (mg g‒1); qt = quantidade de soluto adsorvido por grama de adsorvente no 
tempo t (mg g‒1); k1 = constante da taxa de adsorção de pseudo-primeira ordem (min‒1); t = tempo de contato entre adsorvato e adsorvente (min); k2 = 
constante da taxa de adsorção de pseudo-segunda ordem (g mg‒1 min‒1);  = taxa de adsorção inicial (mg g‒1 min‒1);  = constante de dessorção (mg g‒1); 
kid  = é a constante de velocidade de difusão intrapartícula (mg g‒1 min‒0,5); C = espessura do filme líquido (mg g‒1); d = diâmetro médio das partículas de 
adsorvente (m); Di = coeficiente de difusão no sólido (m2 s‒1); C0 = concentração inicial de adsorvato (mg L‒1); Ct = concentração de adsorvato no tempo 
t (mg L‒1); kf  = coeficiente de transferência de massa através do filme (m min‒1); A = área específica do adsorvente (m2 g‒1); V = volume de solução (L); 
m = quantidade de adsorvente (g cm‒3); ρ = densidade aparente do adsorvente (g cm‒3); d = diâmetro médio de partícula (m). 

Fonte: BENJELLOUN et al., 2021; QIU et al., 2009; URANO; TACHIKAWA, 1991; WANG; GUO, 2020a.  
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A taxa de adsorção dos HPAs nas superfícies adsorventes é um parâmetro importante 

para determinar o menor tempo necessário para atingir o equilíbrio de adsorção. Diversos 

modelos cinéticos, incluindo os modelos de pseudo-primeira ordem, pseudo-segunda ordem e 

Elovich e difusão intrapartícula, foram relatados na literatura para determinar o comportamento 

de moléculas de HPAs nas superfícies dos sólidos adsorventes. Na maioria dos estudos, foi 

descrito que a equação de pseudo-primeira ordem não se ajusta bem para toda a faixa de tempo 

de contato entre adsorvato e adsorvente, sendo aplicado principalmente para os primeiros 20 a 

30 minutos do processo de adsorção (HO; MCKAY, 1998a). A equação do modelo de pseudo-

segunda ordem é a mais adequada para processos de quimissorção, pois fornece maior 

correlação (BALATI et al., 2015; HO; MCKAY, 1998b). Este modelo apresenta melhor 

desempenho para vários adsorventes tais como carvão ativado (AWOYEMI, 2011), zeólita 

(CHANG et al., 2004) e organosílica mesoporosa periódica modificada (SLEEP; MCCLURE, 

2001). Estudos relatados sobre a adsorção de HPAs em adsorventes com diferentes modelos 

cinéticos estão relatados na Tabela 8.  

 

 

Tabela 8 ‒ Estudos de adsorção de HPAs em meio aquoso presentes na literatura utilizando 

diversos modelos cinéticos 

Modelo Adsorvente HPAs R² Referências 

Pseudo-primeira 
ordem 

Carvão ativado à base de 
casca de noz (W-AC) 

NAP 0,667 (WU et al., 
2020) PHE 0,711 

Sílica mesoporosa MCM-41 
não calcinada 

NAP 0,913 (ALBAYATI; 
KALASH, 
2020) 

Sílica mesoporosa MCM-41 
funcionalizada 

0,949 

Biochar preparado com casca 
de arroz magneticamente 
modificado (MBC) 

PHE 0,983 (GUO et al., 
2018) 

Biochar preparado com casca 
de arroz não modificado (BC) 

 0,961 

Material nanohíbrido à base 
de sílica orgânica-inorgânica 
(NH2-SBA-15) 

NAP, ACY 
e PHE 

0,837‒0,975 (BALATI et al., 
2015) 

Sedimento de argila NAP 0,82 (OWABOR et 
al., 2013) 

Organosílica mesoporosa 
periódica modificada 

NAP 0,921 (VIDAL et al., 
2011a) 
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Adsorvente a base de 
resíduos de plantas 

PHE, NAP, 
ACY e PYR 

0,941‒0,994 (XI; CHEN, 
2014a) 

Carvão ativado FL 0,974 (AWOYEMI, 
2011) 

Pseudo-segunda 
ordem 

Carvão ativado à base de 
casca de noz (W-AC) 

NAP 0,922 (WU et al., 
2020) 

PHE 0,956 

Sílica mesoporosa MCM-41 
não calcinada 

NAP 0,998 (ALBAYATI; 
KALASH, 
2020) 

Sílica mesoporosa MCM-41 
funcionalizada 

 0,999 

Biochar preparado com casca 
de arroz magneticamente 
modificado (MBC) 

PHE 0,999 (GUO et al., 
2018) 

Biochar preparado com casca 
de arroz não modificado (BC) 

  

Material nanohíbrido à base 
de sílica orgânica-inorgânica 
(NH2-SBA-15) 

NAP, ACY 
e PHE 

0,914‒0,999 (BALATI et al., 
2015) 

Organosílica mesoporosa 
periódica modificada 

FLU 0,99 (VIDAL et al., 
2011a) 

FL 0,948 

PYR 0,997 

ANT 0,93 

Carvão ativado FL 0,996 (AWOYEMI, 
2011) 

Resina de divinilbenzeno 
(DVB) 

NAP 0,9998 (DA SILVA et 
al., 2015) 

Resina de metacrilato de 
metila-divinilbenzeno  
(MMA-DVB) 

 0,9999 

Elovich Carvão ativado à base de 
casca de noz (W-AC) 

NAP 0,868 (WU et al., 
2020) 

PHE 0,78 

Carvão ativado FL 0,852 (AWOYEMI, 
2011) 

Difusão 
intrapartícula 

Sílica mesoporosa MCM-41 
não calcinada 

NAP 0,931 (ALBAYATI; 
KALASH, 
2020) Sílica mesoporosa MCM-41 

funcionalizada 
 0,981 

Carvão ativado em pó ANT 0,987 (RASHEED et 
al., 2015) 

PYR 0,931 

Legenda: R² ‒ coeficiente de determinação 
Fonte: Adaptado de LAMICHHANE; BAL KRISHNA; SARUKKALIGE, 2016; PATHAK et al. 2022. 
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2.9 Adsorventes para remoção de HPAs em água 

 

 

Segundo Pathak et al. (2022), os materiais disponíveis na literatura utilizados como 

adsorventes para a remoção de HPAs em água podem ser classificados em carbonáceos (carvão 

ativado, biochar, nanotubos de carbono, grafeno, óxido de grafeno e óxido de grafeno reduzido) 

e não carbonáceos (zeólitas, argilas, quitosana, sílica mesoporosa, redes metalorgânicas, resinas 

poliméricas e polímeros molecularmente impressos).  

Estes materiais, na maioria das vezes, fornecem uma estrutura altamente porosa que 

contribui para a adsorção de poluentes, são homogêneos e apresentam estabilidade química e 

térmica que os tornam atraentes. Além disso, com a possibilidade da formação de ligações de 

hidrogênio e interações π‒π, alguns desses materiais demonstraram boa seletividade para os 

HPAs (PATHAK et al., 2022). 

Kumar e Gupta (2020) estudaram a remoção de NAP em meio aquoso utilizando carvão 

ativado sintetizado a partir de resíduo de serragem. A capacidade máxima de adsorção obtida 

para este material foi de 72,46 mg g‒1 e um tempo de equilíbrio de 80 min. De forma similar, 

Cheng et al. (2019) sintetizaram carbonos porosos preparados com palha de colza e sabugo de 

milho para remoção de NAP, ACE e PHE em solução aquosa obtendo-se para estes HPAs, 

respectivamente, uma capacidade máxima de adsorção de 592,97; 480,27 e 692,27 mg g‒1. 

Gupta e Gupta (2016) obtiveram capacidades máximas de adsorção de 333,33; 285,71 e 217,39 

mg g‒1 para NAP, FL e PHE, respectivamente, utilizando como adsorvente carvão ativado 

sintetizado a partir de resíduos de casca de banana. Jesus et al. (2019) estudaram a eficiência de 

remoção de HPAs usando biochar derivado de resíduos de coco. A eficiência de remoção obtida 

foi de 81,73%, 78,51% e 81,97% para o BaA, BkF e BaP, respectivamente. 

Solano et al. (2021) estudaram a adsorção de NAP usando esferas de quitosana 

modificadas com nanopartículas de tioureia, dióxido de titânio (TiO2) e magnetita (Fe3O4). 

Estes dois últimos materiais melhoram as propriedades texturais da quitosana aumentando a 

área específica e o número de sítios para interações π‒π. A capacidade máxima de adsorção 

obtida neste trabalho foi de 133,690 mg g‒1. Da mesma forma, Bibi et al. (2015) demostraram 

a utilização de membrana (área específica de 246 e 253 m2 g‒1) feita a partir de uma mistura de 

quitosana, polivinilpirrolidona e nanotubos de carbono para adsorção de NAP. A eficiência 

máxima de remoção alcançada foi de 97% em 150 minutos.  

Costa et al. (2017b) descobriram que a eficiência de remoção de BbF, BkF e BaP obtida 

utilizando peneira molecular mesoporosa, à base de sílica, Si-MCM-41 foi de 90,40%; 90,84% 
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e 92,98%, respectivamente. A maior área de contato, estabilidade mecânica, distribuição 

uniforme do tamanho dos mesoporos e a capacidade de se regenerar após um processo de 

adsorção de forma eficiente, tornaram este material eficiente para a remoção de HPAs. De modo 

similar, Hu et al. (2014) investigaram a adsorção de PHE usando peneira molecular mesoporosa 

MCM-41 seca como meio de adsorção. A eficiência de remoção obtida foi de 97,5%. Balati et 

al. (2014) estudaram a remoção de NAP utilizando sílicas mesoporosas MCM-48 e SBA-15. A 

remoção máxima observada foi de 79,3%. 

Zango et al. (2020b) sintetizaram redes metalorgânicas de MIL-88(Fe) e NH2-MIL-

88(Fe) para a remoção de PYR em meio aquoso obtendo-se para estes dois adsorventes uma 

eficiência de remoção de, respectivamente, 99,7% e 96,0% em 40 minutos. No estudo realizado 

por Zango et al. (2020a) foi sintetizado as redes metalorgânicas de UiO-66(Zr) e NH2-UiO-

66(Zr) para a adsorção de ANT e CHR. Foram obtidos 98,6 e 96,4% de remoção de ANT em 

25 minutos, 97,9 e 95,7% de CHR em 30 minutos para UiO-66(Zr) e NH2-UiO-66(Zr), 

respectivamente.  

Hassan et al. (2016) sintetizaram um polímero molecularmente impresso utilizando a 

molécula de ANT como molde para remoção do mesmo em solução aquosa. O polímero obteve 

uma capacidade de adsorção de 373,4 mg g‒1 em relação ao ANT. Do mesmo modo, este tipo 

de polímero foi sintetizado por Krupadam et al. (2014) utilizando como molécula molde o BaP 

para a separação do mesmo em meio aquoso sendo obtido uma capacidade de adsorção de 75 

mg g‒1. Li e Wang (2013) sintetizaram um compósito de nanopartículas magnéticas com 

polímero molecularmente impresso para separação de PHE em meio aquoso obtendo-se uma 

capacidade de adsorção de 15,57 mg g‒1. 

 

 

2.9.1 Resinas poliméricas reticuladas 

 

 

As resinas poliméricas reticuladas foram desenvolvidas na década de 1960 para serem 

utilizadas como fase estacionária para cromatografia de permeação em gel (GPC, do inglês Gel 

Permeation Chromatography) (PAN et al., 2009). Desde então, as resinas vêm sendo utilizadas 

como adsorventes em processos de tratamento de águas bem como na recuperação de poluentes 

orgânicos e inorgânicos tais como íons metálicos, compostos fenólicos, ácidos orgânicos, 

hidrocarbonetos monos e poliaromáticos, alcanos e derivados (ABBURI, 2003; DEOSARKAR; 
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PANGARKAR, 2004; LEE et al., 2005; LONG et al., 2009; OTERO; ZABKOVA; 

RODRIGUES, 2005; YANG et al., 2003).  

O termo resina refere-se a uma estrutura complexa formada por unidades monoméricas 

anexadas em uma espécie de “rede”. Os feixes dessas redes são interligados transversalmente 

através de um monômero bifuncional (reticulante), formando esferas de tamanho padronizado 

na maioria dos casos (Figura 9) (MARTINEZ et al., 2014). A fração de reticulante define as 

características físicas como o grau de resistência à agitação mecânica, temperatura e pressão, e 

o comportamento quando em contato com diferentes solventes. Uma grande quantidade de 

reticulante torna a resina menos intumescível e menos quebradiça que proporciona uma rigidez 

física (HOTI et al., 2021; MARQUARDT; EIFLER-LIMA, 2001).  

 

 

Figura 9 ‒ Ilustração das ligações cruzadas presentes nas resinas poliméricas 

 
Fonte: Adaptado de ALDEMIR DIKICI; CLAEYSSENS, 2020. 

 

 

Os copolímeros podem ser preparados através de técnicas de polimerização em sistemas 

heterogêneos (fase aquosa e fase monomérica). Entre as técnicas descritas na literatura estão a 

polimerização em suspensão, emulsão, dispersão, precipitação, semeada e emulsões de elevada 

fase interna (HIPEs, do inglês High Internal Phase Emulsions) (CHAUDHARY; SHARMA, 

2019; GOKMEN; DU PREZ, 2012). 

Dentre as resinas amplamente aplicadas em processos de sorção estão os copolímeros 

de estireno/divinilbenzeno (Sty/DVB, do inglês Styrene/divinylbenzene). Estes polímeros 
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reticulados podem ser preparados através da técnica de polimerização em suspensão utilizando 

o estireno (Sty) como monômero e o divinilbenzeno (DVB) como reticulante (CHAUDHARY; 

SHARMA, 2019; OKAY, 2000a). O copolímero de Sty/DVB é preparado de acordo com a 

reação apresentada na Figura 10. 

 

 

Figura 10 ‒ Reação de síntese do copolímero de Sty/DVB 

 
Fonte: COUTINHO; REZENDE, 2001. 

 

 

Xing et al. (2018) utilizaram a resina macroporosa LX-68 (copolímero de Sty/DVB) 

como adsorvente na técnica de SPE em coluna para a extração e pré-concentração de 16 HPAs, 

monitorados pela USEPA, presentes em solução aquosa. Neste estudo foi comparada a 

eficiência de extração dos 16 HPAs utilizando duas colunas fortemente hidrofóbicas (C18 e LX-

68), duas colunas de troca iônica (Oasis MCX e Oasis MAX) e uma hidrofílica/lipofílica (Oasis 

HLB). As colunas C18 e LX-68 apresentaram maior eficiência de remoção dos HPAs, sendo a 

LX-68 mais eficiente na retenção de HPAs “pesados” como o BkF, IP, DahA e BghiP. 

A estrutura hidrofóbica das resinas de Sty/DVB interage com moléculas como os HPAs 

através de forças de van der Waals e interações ‒ (FONTANALS; MARCÉ; BORRULL, 

2019). A Figura 11 ilustra a interação entre a resina de Sty/DVB com o PHE.  
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Figura 11 ‒ Interação entre a resina de Sty/DVB com o PHE 

 
Fonte: Adaptado de POMPEU et al., 2010. 

 

 

Além de uma estrutura hidrofóbica, os copolímeros de Sty/DVB podem apresentar uma 

área específica superior a 500 m2 g‒1 que é aumentada até 1000‒2000 m2 g‒1 através de um 

processo de pós reticulação da cadeia polimérica obtendo-se os copolímeros hiperreticulados 

(DAVANKOV et al., 2002; DAVANKOV; TSYURUPA, 1990; FONTANALS; MARCÉ; 

BORRULL, 2020; ZHAI et al., 2003).  

As propriedades dos copolímeros como tamanho de partícula, porosidade, tamanho de 

poro, volume de poro, rigidez, reatividade e funcionalidade desempenham um papel importante 

na síntese das resinas poliméricas (MANE, 2016). Vários parâmetros de síntese como tipo e 

quantidade de iniciador, diluente e reticulante, velocidade de agitação, temperatura de 

polimerização são fatores responsáveis pelas propriedades das partículas poliméricas. Como as 

propriedades do polímero são altamente ajustáveis, como resultado, podem ser facilmente 

alteradas variando estes parâmetros (AUNGSUPRAVATE et al., 2007; LIU et al., 2010; 

OBER; HAIR, 1987; TOMOVSKA; DE LA CAL; ASUA, 2014). 

As resinas de Sty/DVB apresentam alta capacidade de adsorção, seletividade ao material 

a ser adsorvido, fácil regeneração e baixo custo. A grande vantagem no uso dessas resinas como 

adsorventes está relacionada à sua boa estabilidade química e mecânica, além de fácil 

regeneração para múltiplos ciclos de adsorção/dessorção, características de processos de sorção 

reprodutíveis e altos fatores de pré-concentração (DAS; GOUD; DAS, 2018; GAO et al., 2018a; 

SANDHU; GU, 2013). 



55 
 

A retenção das moléculas polares pelas resinas de Sty/DVB é baixa. Este problema pode 

ser superado pela introdução de frações polares no adsorvente. A hidrofilicidade pode ser 

inserida a partir da modificação química da matriz polimérica do material hidrofóbico através 

da inserção grupos funcionais polares via reações de Friedel-Craft ou pela copolimerização 

empregando monômeros polares (ex.: N-vinilpirrolidona, ácido metacrílico, 4-vinilpiridina)  ou 

reticulantes polares (ex.: dimetacrilato de etilenoglicol) (Figura 12) (FONTANALS; MARCÉ; 

BORRULL, 2005, 2019; NCUBE et al., 2018; WANG et al., 2016b). 

 

 

Figura 12 ‒ Abordagens sintéticas para o preparo de resinas poliméricas: (a) modificação 

química (reações de Friedel-Craft); (b) copolimerização com um monômero hidrofílico 

 
Fonte: FONTANALS; MARCÉ; BORRULL, 2019. 

 

 

Silva et al. (2015) avaliaram a capacidade de adsorção de NAP em água pelas resinas 

de divinilbenzeno (DVB) e metacrilato de metila-divinilbenzeno (MMA-DVB) que apresentam 

proporção de monômero/reticulante de 0/100 e 77/23%, respectivamente. As eficiências de 

adsorção obtidas foram de 96% para a resina de DVB e 94% para a MMA-DVB. 

No trabalho realizado por Su et al. (2015), foi investigado a utilização de monólito 

poliHIPE preparado com Sty, DVB e GMA no processo de pré-concentração em coluna de 

treze HPAs (NAP, FL, PHE, ANT, FLU, PYR, BaA, CHR, BbF,  BkF, BaP, DahA e BghiP) 
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em grandes volumes de amostras aquosas (>750 mL). Os resultados mostraram alta seletividade 

devido as interações ‒ entre o poliHIPE de Sty/DVB/GMA e os HPAs.  

Huang et al. (2018) sintetizaram um adsorvente a base de óxido de grafeno reduzido 

hibridizado com um poliHIPE preparado utilizando o acrilato de 2-etilhexila (2-EHA, do inglês 

2-Ethylhexyl Acrylate) como monômero e o EGDMA como reticulante. Neste estudo foi 

investigado o desempenho e o mecanismo de adsorção de HPAs em soluções aquosas. Os 

resultados mostraram que a capacidade de adsorção do material foi de 47,5 mg g‒1 e o tempo 

de equilíbrio de 8h.  

 

 

2.10 Métodos de análise e quantificação de HPAs em solução aquosa 

 

 

Os HPAs em amostras aquosas são geralmente analisados, separados e quantificados 

através de técnicas analíticas aprovadas por organizações internacionais como a USEPA e a 

Organização Internacional para Padronização (ISO, do inglês International Organization for 

Standardization). As técnicas utilizadas para a identificação de HPAs podem ser divididas em 

três grupos: cromatográficas, espectrométricas e imunoensaios (ADENIJI; OKOH; OKOH, 

2018).  

As técnicas de imunoensaios que existem frequentemente como kits não são populares 

devido à sua tendência a introduzir fortes vieses nos resultados (ADENIJI; OKOH; OKOH, 

2017). Entre os métodos espectrométricos, as técnicas na região do ultravioleta (UV) e 

infravermelho (IR, do inglês Infrared) são as mais comuns, no entanto, as técnicas UV 

(absorção e fluorescência), notadamente sensíveis e seletivas a compostos aromáticos como os 

HPAs, são frequentemente afetadas pela interferência causada devido a presença de outros 

compostos, como lipídeos sendo necessário uma etapa de limpeza (clean-up) obrigatória após 

a extração, antes da análise (ADENIJI; OKOH; OKOH, 2018).  

As técnicas cromatográficas para análise de HPAs em matrizes ambientais também 

foram estabelecidas e são amplamente aplicadas ao longo das últimas décadas, sendo a 

cromatografia gasosa (GC, do inglês Gas Chromatography) e a cromatografia líquida de alta 

eficiência (HPLC, do inglês High Performance Liquid Cromatography) métodos proeminentes 

utilizados atualmente (POSTER et al., 2006). 

De forma resumida, na técnica de HPLC as amostras contendo os analitos de interesse 

são dissolvidas em solvente e são percolados através de uma coluna sob altas pressões 
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resultando na separação dos componentes devido ao equilíbrio de partição destes entre a fase 

móvel e estacionária, antes de serem detectados. Os detectores mais comuns utilizados para a 

análise dos HPAs por HPLC são os detectores de ultravioleta-visível (UV-Vis) e fluorescência 

(FLD, do inglês Fluorescence Detector). Este último apresenta maior sensibilidade para os 

HPAs (OGAN; KATZ; SLAVIN, 1979).  

A separação dos HPAs por HPLC ocorre em fase normal, que consiste na fase 

estacionária polar (ex.: sílica) e uma fase móvel apolar (ex.: hexano) ou fase reversa que é 

caracterizada por uma fase estacionária apolar (ex.: C18) e uma fase móvel polar (ex.: 

acetonitrila/metanol). A separação de fase reversa é a abordagem mais comumente usada na 

determinação e separação de HPAs (TITATO; LANCAS, 2006). As vantagens da técnica de 

HPLC em relação a outras técnicas de separação são a baixa temperatura de operação, 

possibilidade de serem equipados com detectores altamente seletivos, melhor separação e 

identificação de isômeros e HPAs “pesados” (DONG; LOCKE; FERRAND, 1976; LAO et al., 

1973; MARVIN et al., 1999; THIÄNER; ACHTEN, 2017). 

Na técnica de GC é utilizada uma coluna capilar apolar de sílica fundida (ex.: 5% fenil 

95% metilpolisiloxano) e uma temperatura do forno da coluna programável (ex.: 40‒300 °C). 

Antes de ser transferida para a coluna, a amostra dissolvida em um solvente é instantaneamente 

volatilizada. Em seguida a amostra percorre a coluna “empurrada” pelo gás de arraste inerte 

(ex.: hélio) antes de chegar ao detector. Os principais detectores utilizados com a GC para a 

identificação de HPAs são o detector de ionização em chama (FID, do inglês Flame Ionization 

Detector) e o detector de espectrometria de massas (MS, do inglês Mass Spectrometry) (AHAD 

et al., 2020). 

O FID opera através da queima dos constituintes da amostra ao passarem por uma chama 

de hidrogênio-ar, onde os íons gerados pela combustão criam uma corrente entre os eletrodos 

do detector. Por outro lado, na MS, operada sob vácuo, os compostos separados por GC 

(normalmente usando condições de forno e colunas semelhantes empregadas pela análise GC-

FID) são ionizados pela fonte e acelerados através do analisador de massa do instrumento (ex.: 

quadrupolo), onde então os íons são separados de acordo com a razão massa/carga (m/z) 

(ADENIJI; OKOH; OKOH, 2018; SANTOS et al., 2019; WENZL et al., 2006).  

Para a análise de HPAs o GC-MS normalmente é operado no modo de monitoramento 

de íon selecionado (SIM do inglês, Selected Ion Monitoring) e ionização por impacto de 

elétrons (EI, do inglês Electron Ionization) como fonte de ionização. Os pesos moleculares 

específicos dos HPAs individuais são selecionados como o íon alvo para aquisição e 

quantificação. O MS apresenta maior seletividade quando comparado ao FID. Este último por 
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sua vez apresenta alta sensibilidade e ampla faixa de linearidade (SØRENSEN; MEIER; MJØS, 

2016).  

 Os métodos mais comumente relatados para análise de HPAs em amostras de água 

estão listados na Tabela 9. 

 

 

Tabela 9 ‒ Métodos utilizados para quantificação de HPAs em soluções aquosas encontrados 

na literatura 

HPAs Método Observações LD ou LQ 
(ng mL‒1, ng g‒1) 

Referências 

16 HPAs 
USEPA 

GC-MS Gás carreador: hélio LD = 0,02 a 0,05 (SOARES et 
al., 2015) 

ACE, ANT, 
FL, NAP, 
PHE 

HPLC-FLD Fase móvel: mistura de 
água ultrapura, metanol 
e acetonitrila 

N.R. (SMOL; 
WŁODARCZ
YK-
MAKUŁA; 
WŁÓKA, 
2014) 

ACE, ANT, 
FL, FLU, 
NAP, PHE, 
PYR 

HPLC-FLD N.R. LD = 0,10 a 12,20 (ZHANG et 
al., 2018) 

ACE, NAP, 
PHE 

Espectrofotometria 
UV-Vis 

λmax = 220,5, 225,4 e 
250,0 nm para o ACE, 
NAP e PHE, 
respectivamente 

‒ (BALATI et 
al., 2015) 

16 HPAs 
USEPA 

GC-MS Espectrometria de 
Massa: monitoramento 
seletivo de íons (SIM) 

LD = 2 . 10−5 a 
0,008 
LQ = 1 . 10−5 a 
0,012 

(ZHAO et al., 
2019; ZHOU 
et al., 2019) 

NAP, PYR HPLC-FLD Fase móvel: água 
ultrapura e acetonitrila 

N.R. (LI et al., 
2019) 

PHE Fluorimetria λex/λem = 255/365 nm N.R. (ZHANG et 
al., 2019) 

BaP, FLU, 
PYR 

HPLC-UV λmax = 236, 240 e 285 
nm para o BaP, FLU e 
PYR 
Fase móvel: água 
ultrapura e metanol 

N.R. (ZHAO et al., 
2019; ZHOU 
et al., 2019) 

ANT, FL, 
FLU, PHE, 
PYR 

Espectrofotometria 
UV-Vis 

λmax = 200 a 800 nm ‒ (TOPUZ; 
UYAR, 2017) 

ACE, ANT, 
FL, FLU, 
PHE 

GC-MS Gás carreador: hélio N.R. (GONG et al., 
2017) 
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ACE, NAP, 
PHE 

HPLC-FLD Fase móvel: água 
ultrapura e acetonitrila 

N.R. (CHENG et 
al., 2019) 

ACE, NAP, 
PHE 

GPLC-FLD Fase móvel: água 
ultrapura e acetonitrila 

N.R. (XI; CHEN, 
2014b) 

ACE, FL, 
FLU, NAP, 
PYR 

GC-MS Gás carreador: hélio N.R. (VIDAL et al., 
2011a) 

HPAs GC-MS Gás carreador: hélio N.R. (ADHIKARI; 
MAITI; BAM, 
2019) 

16 HPAs 
USEPA 

GC-MS Gás carreador: hélio; 
Espectrometria de 
Massa: Modos de 
ionização: impacto de 
elétrons (EI) e 
monitoramento seletivo 
de íons (SIM) 

LD = 0,60 a 5,40 (DONG; 
CHEN; 
CHEN, 2012) 

NAP GC-FID N.R. N.R. (SHANG; 
SUN, 2019) 

PHE, PYR Fluorimetria λex/λem = 248/364 nm 
para o PHE e 335/392 
nm para o PYR 

N.R. (KIM et al., 
2018) 

Legenda: LD – limite de detecção; LQ – limite de quantificação; CG – cromatografia gasosa; HPLC – 
cromatografia líquida de alta eficiência; FID – detector de ionização em chama; MS – espectrometria de massas; 
FLD – detector de fluorescência; UV – ultravioleta; λmax ‒ comprimento de onda máximo; λex ‒ comprimento 
de onda de excitação; λem ‒ comprimento de onda de emissão; N.R. – não reportado. 
Fonte: MOJIRI et al., 2019. 

 

 

2.10.1 Espectrofluorimetria 

 

 

A espectroscopia de fluorescência, espectrofluorimetria ou simplesmente fluorimetria, 

é uma técnica analítica rápida, simples e sensível. A técnica é fundamentada no fenômeno que 

ocorre quando uma molécula ao ser excitada por uma luz monocromática, proveniente de uma 

fonte externa, retorna ao seu estado fundamental com a emissão de fótons, pelos fluoróforos 

presentes na amostra, gerando espectro de emissão característico (LAKOWICZ, 2006; 

OKPARANMA; MOUAZEN, 2013; VALEUR; BERBERAN-SANTOS, 2012).  

Os princípios gerais da espectrofluorimetria podem ser compreendidos através da 

análise do diagrama de Jablonski (Figura 13). Quando uma molécula absorve luz (10‒15 s), seus 

elétrons migram do estado fundamental singleto para um dos níveis vibracionais do estado 

excitado singleto de maior energia (S0⟶S2) (CHRISTENSEN; LADEFOGED; NØRGAARD, 

2005). Este processo é seguido por um relaxamento vibracional, ou conversão interna onde, os 
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elétrons migram do estado excitado singleto de maior energia para o estado excitado singleto 

de menor energia (S2⟶S1) sem a emissão de luz (10‒14 a 10‒11 s). Por último, a emissão de luz 

ocorre quando os elétrons retornam do estado excitado singleto de menor energia ao estado 

fundamental singleto (S1⟶S0) (LAKOWICZ et al., 2006; VALEUR; BERBERAN-SANTOS, 

2011).  

A fluorescência apresenta um tempo de vida curto (10‒9 a 10‒7 s). Por outro lado, os 

elétrons podem migrar do estado excitado singleto de menor energia para o estado excitado 

tripleto (S1⟶T1) havendo mudança no número quântico de spin do elétron. Ao retornar ao 

estado fundamental (T1⟶S0), ocorre a emissão de luz, porém, de forma mais lenta (10‒2 a 102 

s). Este processo é denominado fosforescência. No entanto, este tipo de transição é menos 

provável que a transição envolvendo dois estados singletos (fluorescência), pois os processos 

paralelos de desativação como a conversão interna e externa, e o relaxamento vibracional, 

podem competir com ela. A emissão de luz ocorre em comprimentos de ondas maiores que 

comprimento de onda da luz absorvida devido a menor energia (LAKOWICZ et al., 2006; 

VALEUR; BERBERAN-SANTOS, 2011). 

 

 

Figura 13 ‒ Diagrama de Jablonski 

 
Fonte: GOMES et al., 2019. 
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As moléculas orgânicas que apresentam uma fluorescência mais intensa possuem 

elétrons π em sistemas altamente conjugados, como ocorre em moléculas contendo anéis 

aromáticos fundidos como os HPAs, devido as transições π⟶π* de menor energia. 

Normalmente, quanto maior o número de ligações conjugadas na molécula, menor será a 

transição de transição π⟶π* e consequentemente, maior o comprimento de onda de emissão. 

Por outro lado, a presença de heteroátomos como O, S e N, resulta em transições n⟶π* que 

podem promover uma mudança no spin do elétron no estado excitado (processo de cruzamento 

intersistema) e nenhuma fluorescência é observada (DÍAZ-GARCÍA; BADÍA-LAÍÑO, 2018).  

O espectrofluorímetro ou fluorímetro é o instrumento utilizado para mensurar a 

intensidade da fluorescência de uma amostra. O equipamento é constituído basicamente por 

uma fonte de radiação UV/Vis (lâmpada de xenônio), dois monocromadores (para seleção do  

ex e em), compartimento para amostra, detector posicionado perpendicularmente à fonte de 

radiação e uma unidade para aquisição de dados e análise (Figura 14) (KAROUI; BLECKER, 

2011; LAKOWICZ, 2006). 

 

 

Figura 14 ‒ Componentes básicos de um espectrofluorímetro convencional 

 
Fonte: DÍAZ-GARCÍA; BADÍA-LAÍÑO, 2018. 
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Geralmente, os dados obtidos na análise são apresentados como espectros de emissão 

que é mensurado como a luz emitida (fluorescência) em uma ampla faixa de  após excitação 

em um  fixo. O gráfico gerado exibe a intensidade de fluorescência versus a faixa de emissão, 

em termos de  (nm) ou número de onda, vത (cm−1). De modo alternativo, o espectro de excitação 

também pode ser obtido medindo a emissão em  fixo e mensurando a excitação em uma 

determinada faixa de  (LAKOWICZ, 2006).  

Topuz e Uyar (2017) estudaram o comportamento de adsorção de cinco HPAs diferentes 

(PYR, ANT, PHE, FL e FLU), em soluções individuais, por nanopartículas de sílica 

mesoestruturadas funcionalizadas com ciclodextrina (CDMSNs) e de sílica mesoestruturada 

(MSNs). As soluções foram analisadas por fluorimetria com faixa de em de 250‒600 nm. Os 

espectros de emissão de todas as soluções de HPAs mostraram uma redução na intensidade de 

emissão após a solução ser tratada com as nanopartículas (Figura 15). A funcionalização das 

partículas de sílica mesoestruturada com ciclodextrina (CDMSNs) aumentou a capacidade de 

adsorção dos HPAs (0,3‒1,65 mg g‒1). 

 

 

Figura 15 ‒ (a) Espectro de emissão da solução de FLU antes e depois do tratamento 

com as nanopartículas; (b) Fluorescência emitida pelas soluções de FLU quando 

expostas a luz UV, antes e depois do tratamento com as nanopartículas 

 
Fonte: Adaptado de TOPUZ; UYAR, 2017. 
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3 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

 

3.1 Materiais 

 

 

3.1.1 Vidrarias e objetos 

 

 

 Balões volumétricos de 10, 100, 250 e 2000 mL 

 Bastão de vidro 

 Béqueres de vidro de 50, 100, 200, 500 e 1000 mL 

 Cubetas de quartzo de 10 mm x 3,5 mL 

 Espátula 

 Frascos âmbar de 10, 250 e 2000 mL  

 Frascos de plástico 

 Funil de vidro 

 Garra 

 Micropipeta de 10‒100 µL 

 Pinça 

 Pipetas Pasteur de vidro 

 Pipetas volumétricas de 1 e 20 mL 

 Ponteiras de plástico 

 Provetas de 10 mL 

 Seringas de polipropileno de 1 e 10 mL 

 Torneira 3 vias divisoras de plástico 

 Tubos de ensaio de vidro com tampa de 10 mL 

 Tubos tipo Falcon de 15 mL 

 Vidro relógio 
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3.1.2 Equipamentos 

 

 

Além das vidrarias tradicionais usadas em laboratório, foram utilizados neste trabalho 

os equipamentos descritos na Tabela 10. 

 

Tabela 10 ‒ Lista de equipamentos utilizados neste trabalho 

Equipamento Marca Modelo Localização 

Agitador Kline Nova Técnica NT150 
Lab. de Tecnologia 

Ambiental 
(LABTAM) – UERJ 

Balança analítica  
(5 casas decimais) 

Mettler Toledo MS205DU 
Central Analítica 

Fernanda Coutinho 
(CAFC) – UERJ 

Bomba peristáltica Tecnal TE-BP-01 
Lab. de Tecnologia 

Ambiental 
(LABTAM) – UERJ 

Destilador de água Fisatom 534 
Lab. de Tecnologia 

Ambiental 
(LABTAM) – UERJ 

Espectrofotômetro 
de fluorescência 

Agilent  
Technologies 

Cary Eclipse 
Central Analítica 

Fernanda Coutinho 
(CAFC) – UERJ 

Estufa Quimis Q317B132 
Lab. de Tecnologia 

Ambiental 
(LABTAM) – UERJ 

Incubadora shaker 
com movimento 
orbital 

Nova Técnica NT-712 
Lab. de Tecnologia 

Ambiental 
(LABTAM) – UERJ 

Lavadora 
ultrassônica 

Ultranique Q5.9/40A 
Central Analítica 

Fernanda Coutinho 
(CAFC) – UERJ 

Manifold à vácuo 
para SPE com 24 
vias 

Phenomenex – 
Lab. de Tecnologia 

Ambiental 
(LABTAM) – UERJ 

Sistema de filtração 
e purificação de água 
Milli-Q 

Millipore Gradient A10 
Central Analítica 

Fernanda Coutinho 
(CAFC) – UERJ 

Fonte: O autor, 2022. 
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3.1.3 Produtos químicos 

 

 

Os produtos químicos utilizados no desenvolvimento deste trabalho foram: 

 

 Água destilada 

 Água ultrapura (H2O Milli-Q, resistividade de 18,2 MΩ cm a 25 °C) 

 Extran® MA 02 Neutro fornecido pela Merck (Darmstadt, Alemanha) 

 Fenantreno (PHE) 98,0% fornecido pela Sigma-Aldrich (Saint Louis, Missouri, EUA) 

(Nº CAS: 85-01-8) 

 Lã de vidro (especial para filtragem) fornecida pela Dinâmica Química Contemporânea 

Ltda. (Indaiatuba, São Paulo, Brasil) (Nº CAS: 65997-17-3) 

 Metanol (MeOH) 99,9% grau P.A. fornecido pela Biograde (San Francisco, Califórnia, 

EUA) (Nº CAS: 67-56-1) 

 

 

3.1.4 Adsorventes 

 

 

As resinas poliméricas utilizadas neste trabalho formam previamente sintetizadas pelo 

grupo de pesquisa da profª Luciana da Cunha Costa da Universidade do Estado do Rio de 

Janeiro-Campus Zona Oeste (UERJ-ZO). As condições de síntese das resinas estão descritas na 

Tabela 11 e suas estruturas químicas são apresentadas na Figura 16. 

 

 

Tabela 11 ‒ Condições de reação de síntese das resinas poliméricas reticuladas 

 Constituintes Quantidade Observações 

Fase orgânica    

 Monômeros 0,3 mols  

 AIBN 1 % 
Em relação a soma total do número de mols 
de monômeros 

 n-heptano 150 % v/v Em relação ao volume total de monômeros 

Fase aquosa    

 PVA 2 % m/v Em relação ao volume da fase aquosa 
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 NaCl 3 % m/v 

Relação fase orgânica/fase 
aquosa 

1/3  

Velocidade de agitação = 200 rpm, temperatura = 80 °C, tempo de polimerização = 24 horas. 
Tratamento pós-síntese: lavagem com água quente, etanol comercial, acetona e secagem na 
estufa a 60 ºC por 24 horas. 

Legenda: AIBN ‒ azobisisobutironitrila; PVA ‒ poli(álcool vinílico). 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

Figura 16 ‒ Estrutura molecular das resinas utilizadas nos experimentos 

   
Poli(DVB) 

 
 

Poli(MAA/DVB) Poli(CMS/DVB) 

  

 

Poli(GMA/DVB) 
 
 

Poli(Sty/DVB)  

   
Poli(EGDMA) 

 
 

Poli(MAA/EGDMA) Poli(CMS/EGDMA) 
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Poli(GMA/EGDMA) 
 

Poli(Sty/EGDMA)  

Legenda: CMS – clorometilestireno; DVB – divinilbenzeno; EGDMA – dimetacrilato de etilenoglicol; GMA – 
metacrilato de glicidila; MAA – ácido metacrílico; Sty – estireno. 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

3.2 Métodos 

 

 

Este trabalho consistiu no estudo da capacidade de adsorção de PHE em água por resinas 

poliméricas reticuladas previamente sintetizadas com os monômeros CMS, GMA, MAA ou Sty 

e reticulantes DVB ou EGDMA nas proporções monômero/reticulante (%) de 40/60 e 0/100. 

Primeiramente foi avaliado a eficiência das resinas na remoção de PHE em soluções aquosas 

sintéticas. Estas últimas foram quantificadas através da técnica de espectrofluorimetria que foi 

desenvolvida neste trabalho. Posteriormente, duas resinas que apresentaram boas eficiências de 

remoção (≥90%) foram selecionadas para o estudo da cinética de adsorção. Por último, dentre 

as duas resinas selecionadas no estudo cinético, a resina com maior eficiência de remoção de 

PHE (~100%) foi utilizada para o estudo de adsorção em coluna com fluxo contínuo. A Figura 

17 apresenta o organograma das atividades experimentais desenvolvidas. 

 

 

Figura 17 ‒ Organograma das atividades desenvolvidas 

 
Fonte: O autor, 2022. 
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3.2.1 Caracterização físico-química das resinas 

 

 

Os aspectos morfológicos e óptico das amostras foram determinados pelas técnicas de 

microscopia eletrônica de varredura (SEM, do inglês Scanning Electron Microscopy) e 

microscopia óptica, respectivamente. Os grupos funcionais presentes na estrutura das resinas 

foram identificados pela técnica de espectrometria no infravermelho por transformada de 

Fourier (FTIR, do inglês Fourier-Transform Infrared Spectrometry). As propriedades térmicas 

foram estudadas pela técnica de análise termogravimétrica (TGA, do inglês Thermogravimetric 

Analysis). A hidrofobicidade foi avaliada através da determinação do grau de inchamento e do 

ângulo de contato da água. 

 

 

3.2.1.1 Distribuição de tamanho de partícula 

 

 

A distribuição do tamanho das partículas das amostras de resina foi determinada 

utilizando um analisador de tamanho partículas (Malvern, modelo Mastersizer 2000), equipado 

com uma fonte de luz vermelha (Laser de hélio-neônio) e acoplado ao sistema de dispersão 

automatizada de amostras (Malvern, modelo Hydro 2000S), ambos localizados no Laboratório 

de Engenharia de Polimerização (Engepol) (PEQ/COPPE/UFRJ). Este equipamento realiza a 

medição através do espalhamento da luz, proveniente do laser, quando esta incide sobre as 

partículas do material a ser analisadas dispersas em água. A faixa de medição utilizada foi de 

0,02 a 2000 m. As amostras foram dispersas em Becker contendo água ultrapura.  

Os dados de difração de laser obtidos foram avaliados utilizando os valores da 

frequência da distribuição de tamanho (d0,1, d0,5 e d0,9). Estes valores referem-se à média dos 

diâmetros de partículas nos intervalos abaixo de 10, 50 e 90% na curva de distribuição de 

tamanho (SANTOS et al., 2012; VILLANOVA et al., 2012). O valor de Span (Equação 2), que 

é um indicativo da amplitude da distribuição granulométrica do sistema, também foi utilizado 

para a caracterização das partículas poliméricas (CHITU; OULAHNA; HEMATI, 2011; EL 

HAGRASY et al., 2013; SANTOS et al., 2012).  
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Span = 
d0,9 ‒ d0,1

d0,5
 (2) 

 

Onde: 

d0,9 = frequência de tamanho de 90% das partículas (µm); 

d0,5 = frequência de tamanho de 50% das partículas (µm); 

d0,1 = frequência de tamanho de 10% das partículas (µm). 

 

 

3.2.1.2 Análise do aspecto óptico e morfológico 

 

 

3.2.1.2.1 Microscopia óptica (OM) 

 

 

As amostras de resinas foram depositadas sobre uma lâmina de vidro e analisadas em 

relação a sua forma (esfericidade) e sua interação com o feixe de luz (transluscência e 

opacidade) por meio do microscópio óptico (Nikon, modelo Eclipse E200), localizado no IQ-

UERJ, acoplado com câmera fotográfica (BEL, modelo IS500) com uma magnificação de 100x. 

Para esta análise não foi necessário o tratamento prévio das amostras.  

 

 

3.2.1.2.2 Microscopia eletrônica de varredura (SEM) 

 

 

A morfologia de superfície e distribuição de tamanho das amostras foram caracterizadas 

pela técnica de SEM utilizando um microscópio eletrônico de varredura (JEOL, modelo JSM-

6510LV) localizado no IQ-UERJ. As pérolas poliméricas foram fixadas em pedaços de fita 

condutora dupla face de carbono sendo estas dispostas em um suporte para análises. Em 

seguida, as amostras foram recobertas com ouro utilizando um metalizador (Denton Vacuum, 

modelo Desk V) a fim de aumentar a condutividade elétrica proporcionando um aumento do 

sinal obtido pelo equipamento. As imagens foram obtidas sob alto vácuo com uma aceleração 

de voltagem de 15kV e magnificação de 120 até 5000x. 
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3.2.1.3 Espectrometria no infravermelho por transformada de Fourier (FTIR) 

 

 

Os espectros de FTIR das resinas pré-sintetizadas foram obtidos utilizando um 

espectrômetro de infravermelho (PerkinElmer® Frontier FTIR, NIR e FIR, modelo C105496), 

localizado no IQ-UERJ. As análises foram feitas no modo de transmitância com 4 a 8 

varreduras, aplicando a técnica do disco prensado de KBr no preparo das amostras. Foram 

utilizadas razões de amostra/KBr de 1% m/m. Os espectros foram obtidos na região de número 

de onda de 4000 a 400 cm‒1 (Infravermelho médio) e uma resolução de 4,0 cm‒1.  

 

 

3.2.1.4 Análise termogravimétrica (TGA) 

 

 

A análise térmica das amostras foi realizada em um analisador termogravimétrico (TA 

Instruments, modelo Q500) localizado no Instituto de Macromoléculas Professora Eloisa Mano 

da Universidade Federal do Rio de Janeiro (IMA-UFRJ). As amostras foram adicionadas em 

uma placa de platina que foi aquecida em atmosfera de nitrogênio com uma vazão de 60 mL 

min‒1, de 25 a 700 °C a uma velocidade de 10 °C min‒1.  

 

 

3.2.1.5 Determinação do inchamento percentual em solvente 

 

 

O inchamento percentual em volume dos materiais poliméricos em diversos solventes 

foi determinado utilizando provetas de 10 cm³ onde foram empacotadas cerca de 3 cm³ de 

amostra de resina seca. O leito da amostra foi nivelado com auxílio com um bastão de vidro 

adaptado com uma borracha e em seguida foi feita a leitura do volume inicial (Vi). O solvente 

foi adicionado lentamente pela parede da proveta até a marca de 10 cm³. Esta por sua vez foi 

atritada com bastão de vidro a fim de remover bolhas de ar que surgiram após a adição do 

solvente. Após 24 horas de contato, verificou-se o volume final (Vf). O grau de inchamento (I) 

foi calculado de acordo com a Equação 3.  
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I =
(Vf –Vi)

Vi
 . 100 (3) 

 

Onde: 

I = grau de inchamento (%); 

Vi = volume do leito da amostra seco (cm³); 

Vf = volume do leito da amostra em contato com solvente após 24 horas (cm³). 

 

O procedimento foi realizado com todas as resinas utilizando como solventes água 

destilada e MetOH. 

 

 

3.2.1.6 Ângulo de contato 

 

 

A análise de ângulo de contato ou análise goniométrica tem como objetivo determinar 

características hidrofóbicas e hidrofílicas presentes em materiais sólidos. Os ângulos de contato 

entre o fluido e as amostras de resina foram determinados utilizando um goniômetro (Ramé-

Hart, modelo NRL A-100-00) localizado no IMA-UFRJ. 

Uma gota de água destilada (1 L) foi depositada na superfície da amostra e o ângulo 

formado a partir do contato da gota com a superfície do sólido foi calculado até a completa 

absorção da água pelo material. As imagens foram capturadas por uma câmera digital acoplada 

ao equipamento.  

O ângulo medido através desta técnica é aquele formado entre a superfície do sólido e 

uma das tangentes da superfície da gota que passa por qualquer ponto que separa os três estados 

do sistema (sólido, líquido e gasoso) (SALMORIA; MARTINS; FUCIO, 2013). De acordo com 

o ângulo de contato formado entre a gota de água e a superfície do sólido, esta última pode ser 

classificada em quatro tipos: superhidrofílica, hidrofílica, hidrofóbica e superhidrofóbica 

(Figura 18) (PARVATE; DIXIT; CHATTOPADHYAY, 2020).   
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Figura 18 ‒ Comportamento de uma gota de água em uma superfície sólida 

 
Legenda: 𝛾SL ‒ tensão interfacial sólido-líquido; 𝛾SG ‒ tensão interfacial sólido-gás; 𝛾LG ‒ tensão interfacial 
líquido-gás. 
Fonte: Adaptado de HIMMA et al., 2019. 

 

 

3.2.2 Limpeza do material 

 

 

As vidrarias utilizadas nos experimentos foram previamente lavadas com água corrente, 

água destilada e detergente comum em abundância e posteriormente, lavadas em uma solução 

de Extran neutro durante 24 horas a fim de eliminar qualquer tipo de resíduo orgânico. Em 

seguida, o material foi exaustivamente enxaguado com água corrente e finalmente água 

destilada.  

Após a etapa de lavagem, as vidrarias foram secas na estufa, a aproximadamente 115 

°C, com exceção das vidrarias volumétricas que foram secas em temperatura ambiente e 

devidamente armazenadas. As cubetas de quartzo utilizadas no espectrofluorímetro foram 

lavadas antes e após cada análise, com uma solução de Extran 5% neutro diluído em água 

destilada e em seguida, foram secas em temperatura ambiente. 

 

 

3.2.3 Preparo das soluções analíticas 

 

 

A solução padrão estoque foi preparada a partir da dissolução de PHE sólido em 10 ou 

250 mL de MetOH grau P.A. obtendo-se uma solução com concentração de 100 mg L‒1. O 

balão volumétrico foi colocado em banho ultrassom durante 20 minutos até a completa 

dissolução do sólido. Após este tempo, a solução estoque foi transferida para um frasco âmbar 

e armazenada sob refrigeração. 



73 
 

A partir da solução padrão estoque de PHE (100 mg L‒1), foram preparadas soluções de 

trabalho na concentração final de 1,0 mg L‒1 utilizando água ultrapura como diluente. Após o 

preparo, as soluções de trabalho foram transferidas para frascos âmbar e armazenadas ao abrigo 

da luz. 

 

 

3.2.4 Definição das condições de análise e quantificação por espectrofluorimetria 

 

 

As soluções aquosas de PHE foram quantificadas utilizando o espectrofotômetro de 

fluorescência Cary Eclipse da Agilent Technologies, equipado com uma lâmpada de xenônio, 

onde o comprimento de onda de excitação (ex) foi de 250 nm e o intervalo definido para a 

obtenção dos espectros de emissão foi de 320‒500 nm. O comprimento de onda de emissão 

(em) de 364 nm foi escolhido na leitura da intensidade do sinal para PHE, de acordo com os 

dados descritos por (BERLMAN, 1971).    

As leituras foram realizadas em um desktop contendo o software Scan, do pacote Cary 

WinFLR v1.2, fornecido pela Agilent Technologies junto com o equipamento. Os dados obtidos 

foram salvos na extensão .csv e posteriormente foram processados no software OriginPro 2021 

a fim de se obter os gráficos dos espectros de emissão. Na Tabela 12 estão descritas, de forma 

resumida, as condições utilizadas nas análises por espectrofluorimetria.  

 

 

Tabela 12 ‒ Condições de análise por espectrofluorimetria utilizadas neste trabalho para 

obtenção dos espectros de emissão do PHE 

Parâmetros Condições operacionais 

Modo de obtenção de dados  Fluorescência 

Modo de varredura Emissão 

Modo do eixo X  (nm) 

ex/em 250/364 nm 

Intervalo de λ para obtenção dos espectros de emissão  320‒500 nm 

Largura da fenda de excitação 10 nm 

Largura da fenda de emissão  2,5 nm 
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Velocidade de varredura  600 nm min‒1 

Tempo médio 0,1000 s 

Intervalo de dados 1,0000 nm 

Filtro de excitação Auto 

Filtro de emissão Open 

Voltagem do detector PMT 600 V  

Legenda: ‒ Comprimento de onda; PMT – Tubo fotomultiplicador. 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

3.2.5 Determinação das figuras de mérito para o método analítico 

 

 

3.2.5.1 Curva analítica e linearidade 

 

 

A linearidade está relacionada com a capacidade de um determinado método analítico 

fornecer resultados diretamente proporcionais à concentração de um analito em questão, dentro 

de uma determinada faixa de aplicação (RIBANI et al., 2004). A relação matemática entre o 

sinal instrumental medido (área, altura ou intensidade do pico) e a concentração (ou massa) 

do(s) analito(s) é determinada experimentalmente e expressa como uma equação de reta 

denominada curva analítica (BARROS NETO; PIMENTEL; ARAÚJO, 2002).  

Para verificar a linearidade do método desenvolvido para este trabalho, foi construída 

uma curva analítica para o PHE. No procedimento, foram pipetadas alíquotas da solução padrão 

estoque de PHE (100 mg L‒1) e transferidas para balões volumétricos de 10 mL. Em seguida, 

os balões foram avolumados com água ultrapura obtendo-se soluções padrões diluídas com 

concentrações finais na faixa de 0 a 1,0 mg L‒1. Os cálculos realizados para o preparo das 

diluições estão descritos na Tabela 13, mostrada a seguir. 

 

 

Tabela 13 ‒ Preparo das soluções padrões usados na curva analítica 

Concentração das 
soluções padrões 

(mg L‒1) 

Volume da solução 
estoque (mL) 

Volume de 
água ultrapura 

(mL) 

Volume final 
(mL) 
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0 0 10,00 10,00 

0,2 0,02 9,98 10,00 

0,4 0,04 9,96 10,00 

0,6 0,06 9,94 10,00 

0,8 0,08 9,92 10,00 

1,0 0,10 9,90 10,00 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

O procedimento foi realizado em triplicata para cada nível de concentração. Após o 

preparo das soluções, uma alíquota de aproximadamente 3 mL de cada solução foi transferida 

para uma cubeta de quartzo e analisada no espectrofluorímetro, de acordo com as condições de 

análise predefinidas no item 3.2.4. Os valores de intensidade no em de 364 nm foram utilizados 

para construção do gráfico da curva analítica. 

A estimativa dos coeficientes da curva foi efetuada através da regressão linear utilizando 

o método dos mínimos quadrados ordinários. Além dos coeficientes de regressão a e b, também 

foi possível calcular, a partir dos pontos experimentais, os coeficientes de correlação e 

determinação r e R², respectivamente. O estudo estatístico completo sobre a linearidade do 

método recomendado pela guia DOQ-CGCRE-008 do INMETRO, foi realizada através da 

extensão Action Stat acompanhada do software Microsoft Excel do pacote Office 2016. 

 

 

3.2.5.2 Limite de quantificação (LQ) e limite de detecção (LD) 

 

 

O limite de quantificação (LQ) representa a menor concentração do analito em uma 

amostra que pode ser mensurada com precisão e exatidão aceitáveis, utilizando um determinado 

procedimento experimental (RIBANI et al., 2004). Utilizando a abordagem de estimativa a 

partir da curva analítica, o LQ pode ser calculado através da Equação 4: 

 

LQ = 10 . 
DP

a
 (4) 

 

Onde: 
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DP = desvio padrão da resposta do branco; 

a = inclinação (coeficiente angular) da curva analítica. 

 

O limite de detecção (LD) representa a menor concentração do analito em uma amostra 

que pode ser mensurada, porém, não necessariamente quantificada, utilizando um determinado 

procedimento experimental (RIBANI et al., 2004). Utilizando a abordagem de estimativa a 

partir da curva analítica, o LD pode ser calculado através da Equação 5: 

 

LD = 3,3 . 
DP

a
 (5) 

 

Onde: 

DP = desvio padrão da resposta do branco; 

a = inclinação (coeficiente angular) da curva analítica. 

 

Desta forma, o LQ e LD foram calculados considerando o ponto de menor nível de 

concentração (0,2 mg L‒1) da curva analítica validada (em função de exatidão e precisão), obtida 

com as amostras aquosas de PHE. 

 

 

3.2.6 Pré-tratamento para ativação e/ou limpeza das resinas 

 

 

As resinas poliméricas, em sua grande parte, são constituídas por materiais hidrofóbicos 

sendo necessário a adoção de um procedimento de pré-tratamento antes de serem inseridas em 

ambientes aquosos. O pré-tratamento na maioria das vezes, consiste na imersão das resinas em 

solvente polar como acetona ou MetOH e em água a fim de remover os resíduos pós-síntese 

que tornam as soluções aquosas turvas, deslocar o ar dos poros, ativar os sítios de adsorção e 

melhorar o desempenho de sua atividade em meio aquoso (YANG, 2003).  

O procedimento de pré-tratamento adotado neste estudo consistiu primeiramente, no 

empacotamento das resinas utilizadas nos ensaios em colunas de polipropileno (seringas) de 10 

mL, conectadas no dispositivo Manifold acoplado à uma bomba de vácuo para filtração (Figura 

19). Posteriormente, com a bomba de vácuo ativada, foi percolado nas colunas, 10 mL de 

MetOH seguido por 10 mL de água destilada. Após a percolação dos solventes, a bomba de 
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vácuo foi mantida ativada por aproximadamente uns 5 minutos para remoção máxima de água 

residual. Por fim, as resinas foram deixadas secando por 24 horas na capela e no dia seguinte, 

foram transferidas para recipientes de plásticos e armazenados em um local seco. 

 

 

Figura 19 ‒ Esquema do pré-tratamento das resinas: (a) Empacotamento da coluna; (b) 

Coluna conectada ao Manifold para filtração 

  
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

3.2.7 Ensaios preliminares de adsorção 

 

 

Os ensaios preliminares de adsorção foram realizados a fim de verificar a viabilidade e 

efetividade da remoção de PHE utilizando como adsorventes, resinas poliméricas reticuladas 

com estruturas, polaridades e propriedades morfológicas diferentes. A partir da seleção da(s) 

melhor(es) resina(s), serão realizados os estudos de adsorção em coluna (fluxo contínuo) e 

cinética de adsorção.  

Os experimentos foram realizados em batelada, a partir da dispersão de 15 mg das 

resinas em tubos de ensaio contendo 5 mL da solução de PHE (1,0 mg L‒1). Em seguida, os 

tubos foram colocados em um agitador do tipo kline e deixados sob agitação mecânica durante 

30 minutos, à temperatura ambiente. Após o processo, uma alíquota de 3 mL da solução de cada 

resina foi transferida para cubeta de quartzo para ser analisada individualmente no 

espectrofluorímetro, junto com a solução padrão e água ultrapura (branco). As análises foram 

feitas em triplicata. O esquema do procedimento é ilustrado na Figura 20.  
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Figura 20 ‒ Ilustração do teste para avaliação da eficiência de remoção das resinas 

 
Legenda: V ‒ volume de solução; C0 – concentração da solução; m – massa de adsorvente; t – tempo de agitação; 
λex ‒ comprimento de onda de excitação; λem ‒ comprimento de onda de emissão. 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

A partir dos valores intensidade das soluções das amostras e da solução padrão foram 

obtidas as concentrações de PHE em solução, antes e depois dos ensaios de adsorção, utilizando 

a curva de calibração previamente validada. Os desempenhos das resinas foram avaliados 

através do cálculo de eficiência de remoção (R), de acordo com a Equação 6. 

 

R =
(Ci – Cf)

Ci
 . 100 (6) 

  
 

Onde: 

R = eficiência de remoção (%); 

Ci =  concentração inicial do adsorvato em solução (mg L‒1); 

Cf  = concentração final do adsorvato em solução (mg L‒1). 

 

 

3.2.8 Estudo da cinética de adsorção 

 

 

O estudo da cinética do processo de adsorção de PHE pelas resinas poliméricas 

reticuladas de poli(DVB) e poli(Sty/DVB) foi conduzido por meio de experimentos em 

batelada. Para esta etapa do trabalho, foram preparados dezesseis tubos do tipo Falcon contendo 

15 mg de resina e, em seguida, adicionou-se 5 mL de solução de PHE a uma concentração de 

1,0 mg L‒1. Os tubos foram agitados mecanicamente em uma incubadora shaker a uma rotação 
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de 200 rpm e temperatura de 25 °C. As amostras foram retiradas em intervalos de tempo pré-

determinados (1 a 10, 30, 60, 120, 180, 240 e 1440 minutos). Uma alíquota de aproximadamente 

3 mL de cada amostra foi filtrada com lã de vidro e quantificada por espectrofluorimetria para 

a determinação da concentração de PHE.  

Os experimentos foram realizados em duplicata para cada resina estudada e as alíquotas 

das soluções foram analisadas três vezes seguidas no espectrofluorímetro. Os dados obtidos nos 

ensaios foram aplicados nos modelos cinéticos apresentados na Tabela 14. 

 

 

Tabela 14 ‒ Modelos cinéticos adotados neste trabalho 

Modelo cinético Equação linear Parâmetros 

Modelos reacionais 

Pseudo-primeira ordem ln(qe‒ qt) = lnqe‒ k1t k1 = ‒ a 
qe = eb 

Pseudo-segunda ordem 
t

qt

= 
1

k2qe
2 + 

 t

qe

  k2 = a2/b 
qe = 1/a 

Elovich qt= ൬
1

β
൰ ln(αβ) + ൬

1

β
൰ ln t 

 = 1/a 
 = e(b/a‒ln) 

Modelos difusionais 

Difusão externa ln 
Ct

C0
= ‒ kf

 A

V
t kf = −a/(A/V) 

Difusão intrapartícula 
(Weber-Morris) 

qt = kid t1/2 + C kid = a 

Difusão intrapartícula 
(Urano-Tachikawa) ‒ log ൥1‒ ቆ

qt

qe

ቇ

2

൩ = ቆ
4π² Di

2,3d2 ቇ t Di = 2,3.d2.a/4.π² 

Parâmetros 
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qe = quantidade de soluto adsorvido por grama de adsorvente, no equilíbrio (mg g‒1); qt = quantidade 
de soluto adsorvido por grama de adsorvente, no tempo t (mg g‒1); k1 = constante da taxa de adsorção 
de pseudo-primeira ordem (min‒1); t = tempo de contato entre adsorvato e adsorvente (min); k2 = 
constante da taxa de adsorção de pseudo-segunda ordem (g mg‒1 min‒1);  = taxa de adsorção inicial 
(mg g‒1 min‒1);  = constante de dessorção (mg g-1); kid = constante de velocidade de difusão 
intrapartícula (mg g‒1 min‒0,5); C = espessura do filme líquido (mg g‒1); d = diâmetro médio das 
partículas de adsorvente (m); Di = coeficiente de difusão no sólido (m2 s‒1); C0 = concentração inicial 
de adsorvato (mg L‒1); Ct = concentração de adsorvato no tempo t (mg L‒1); kf  = coeficiente de 
transferência de massa através do filme (m min‒1); A = área específica do adsorvente (m2 g‒1); V = 
volume de solução (L); m = quantidade de adsorvente (g cm‒3); ρ = densidade aparente do adsorvente 
(g cm‒3); d = diâmetro médio de partícula (m); a – coeficiente angular. 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

3.2.9 Estudo de adsorção em coluna com leito fixo (fluxo contínuo) 

 

 

Nesta etapa do estudo foi utilizada uma coluna (seringa) de polipropileno (0,47 cm de 

diâmetro interno e 7,53 cm de comprimento) empacotada com 15 mg (0,07 cm³) de resina 

poli(DVB). A Figura 21 mostra o esquema de montagem da coluna. O leito foi devidamente 

fixado e firmemente envolto com lã de vidro. A bomba peristáltica foi acoplada à entrada 

superior da coluna a fim de regular a vazão.  

Inicialmente a coluna foi condicionada com 10 mL de MetOH grau P.A. seguido por 10 

mL de água destilada em um fluxo de 1 mL min‒1. Em seguida, soluções de PHE a uma 

concentração de 1,0 mg L‒1 (previamente quantificada) foram bombeadas através da coluna a 

um fluxo de aproximadamente 10 mL min-1. Foram coletadas alíquotas de 5, 10, 50, 100, 200, 

500 e 1000 mL em determinados intervalos de tempo. O fluxo se manteve constante até o final 

do processo. As alíquotas das soluções coletadas foram transferidas para cubetas de quartzo e 

analisadas três vezes no espectrofluorímetro. A concentração de PHE foi obtida a partir da curva 

de calibração obtida no item 3.2.5.1. O experimento foi interrompido quando a concentração 

de PHE na solução que saía da coluna se manteve constante.  
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Figura 21 ‒ (a) Equipamento para experimento de adsorção em coluna com leito fixo; (b) 

Coluna empacotada com resina de poli(DVB) utilizada no experimento 

  
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

A curva de ruptura foi obtida plotando a razão da concentração de PHE na solução de 

saída/entrada (C/C0) versus o volume de solução que passou pela coluna. Os dados obtidos 

através desta da curva de ruptura foram utilizados para calcular a capacidade de trabalho de 

adsorção (Ctrab) descrita pela Equação 7 (WOŁOWICZ; HUBICKI, 2010, 2011).  

 

Ctrab = 
Vp . C0 

Vj
 (7) 

 

Onde: 

Ctrab = capacidade de trabalho de adsorção (g cm‒3); 

Vp = volume de solução que sai da coluna até o ponto de saturação (cm3); 

C0 = concentração inicial de adsorvato (mg dm‒3); 

Vj = volume de adsorvente na coluna (cm3). 

 

A capacidade total de adsorção (Ctotal) foi calculada através da Equação 8 

(WOŁOWICZ; HUBICKI, 2010). 
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Ctotal = 
U . C0 

Vj
 (8) 

 

Onde: 

Ctotal = capacidade total de adsorção (g cm‒3); 

U = volume de efluente quando C/C0 = 0,5 (cm3); 

C0 = concentração inicial de adsorvato (mg dm‒3); 

Vj = volume de adsorvente na coluna (cm3). 
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4 RESULTADOS E DISCUSSÕES 

 

 

4.1 Caracterização físico-química das resinas 

 

 

4.1.1 Distribuição de tamanho de partícula 

 

 

A análise do tamanho de partículas permitiu obter as distribuições médias em volume, 

os respectivos valores percentuais (d0,1, d0,5 e d0,9) e a amplitude da distribuição granulométrica 

(Span). Estes resultados estão descritos na Tabela 15. De modo geral, analisando as curvas de 

distribuição em relação ao volume (Figura 22), nota-se que as amostras apresentaram 

distribuições unimodais (presença de apenas um pico) e distribuições polimodais (presença de 

mais de um pico) (MENDEZ TORRECILLAS; HALBERT; LAMPROU, 2017). 

 

 

Figura 22 ‒ Curvas de distribuição de tamanho de partículas para as resinas: (a) reticuladas   

com DVB; (b) reticuladas com EGDMA 

  
Fonte: O autor, 2022. 

  

 

Tabela 15 ‒ Distribuição do tamanho de partícula das amostras de resinas 

Amostra 
d0,1 

(m) 
d0,5 

(m) 
d0,9 

(m) 
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(b)



84 
 

Poli(DVB) 3,588 59,299 166,713 2,8 

Poli(CMS/DVB) 8,234 47,148 132,819 2,6 

Poli(GMA/DVB) 15,815 66,702 452,865 6,6 

Poli(MAA/DVB) 19,453 87,446 206,066 2,1 

Poli(Sty/DVB) 96,290 284,772 629,606 1,9 

Poli(EGDMA) 24,580 134,671 335,659 2,3 

Poli(CMS/EGDMA) 8,236 104,132 370,157 3,5 

Poli(GMA/EGDMA) 13,417 77,617 222,743 2,7 

Poli(MAA/EGDMA) 9,693 201,613 451,408 2,2 

Poli(Sty/EGDMA) 27,787 102,652 334,690 3,0 

Legenda: d0,1 ‒ frequência de tamanho de 10% das partículas (µm); d0,5 ‒ frequência de tamanho 
de 50% das partículas (µm); d0,9 ‒ frequência de tamanho de 10% das partículas (µm); Span ‒ 
amplitude da distribuição granulométrica. 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

O tamanho das pérolas poliméricas das resinas pré-sintetizadas utilizadas neste trabalho 

variaram dentro da faixa 3‒700 m encontrando-se em concordância com a literatura uma vez 

que, a técnica utilizada para o preparo foi a polimerização em suspensão aquosa (MANE; 

PONRATHNAM; CHAVAN, 2014).  

Ao avaliar tamanho médio das partículas (d0,5) das resinas reticuladas com o monômero 

DVB, observa-se que o maior valor obtido foi de 284,772 m para a resina de poli(Sty/DVB). 

Além disso, esta resina apresentou uma distribuição de partícula mais homogênea tendo em vista 

que seu valor de Span registrado para esta resina foi baixo. Este fato está associado ao caráter apolar 

do monômero de Sty.  

Este mesmo fenômeno ocorre nas resinas reticuladas com EGDMA. Porém, a inserção de 

um monômero polar contribuiu para a formação de partículas poliméricas com tamanhos médios de 

partículas maiores e uma distribuição mais homogênea. Dente os monômeros de CMS, GMA e 

MAA, este último apresenta o caráter mais apolar. Este fato pode ser justificado a partir da análise 

dos parâmetros de solubilidade () de Hansen (HANSEN, 2007). Esses parâmetros representam 

as contribuições das forças de dispersão (D), forças dipolo-dipolo (P) e ligações de hidrogênio 

(H) existentes entre moléculas dos compostos. 

A Tabela 16 apresenta valores de  para o divinilbenzeno (DVB), metacrilato de 

glicidila (GMA) e estireno (Sty). Os valores do diacetato de etilenoglicol (EGDA) e 

cloroestireno (CES) foram introduzidos como substitutos, respectivamente, para o dimetacrilato 
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de etilenoglicol (EGDMA) e o clorometilestireno (CMS) devido à similaridade entre as 

estruturas. 

 

 

Tabela 16 ‒ Parâmetros de solubilidade para o meio, adsorvato e os monômeros presentes 

nas estruturas dos adsorventes 

Composto/ 
Abreviação 

Estrutura 
molecular 

D 

(MPa)1/2 
P 

(MPa)1/2 
H 

(MPa)1/2 
t 

(MPa)1/2 

Divinilbenzeno 
(DVB)  

 
18,6 1,0 7,0 19,9 

Diacetato de 
etilenoglicol  
(EGDA)  

16,2 4,7 9,8 19,5 

Cloroestireno 
(CES) 

 

18,7 4,3 3,9 19,6 

Metacrilato de 
glicidila 
(GMA) 

 

16,3 8,5 5,7 19,2 

Ácido metacrílico 
(MAA) 

 

15,8 2,8 10,2 19,0 

Estireno 
(Sty) 

 
18,6 1,0 4,1 19,1 

Legenda: D ‒ componente de dispersão; P ‒ componente de polaridade; H ‒ componente de ligação de 
hidrogênio; t ‒ parâmetro de solubilidade total de Hansen. 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

O caráter polar dos monômeros se deve a maior contribuição de P e H. As moléculas de 

MAA apresentam uma contribuição de ligação de hidrogênio maior (H = 10,2) bem como o 

reticulante EGDA (substituto ao EGDMA) (H = 9,8). Ao analisar este grupo de resinas, a 

poli(MAA/EGDMA) apresentou maior valor de tamanho médio de partícula (d0,5 = 201,613 m) 

e uma distribuição mais homogênea (Span = 2,2). Comparando as resinas com mesmo monômero 

e reticulantes diferentes, nota-se de modo geral que a maioria das resinas reticuladas com EGDMA 
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apresentaram um valor de d0,5 maior que as resinas contendo DVB. A distribuição de tamanho de 

partículas pode ser explicada também pela formação da estrutura porosa dos polímeros. 

Segundo Okay (2000b), os aglomerados de partículas de vários tamanhos dentro dos 

copolímeros porosos são responsáveis por essa ampla distribuição de tamanho dos poros. Nos 

copolímeros reticulados, o processo de formação da estrutura porosa pode ser dividido em três 

estágios: (I) formação de núcleos, não porosos, que constituem as regiões altamente reticuladas 

da rede polimérica, (II) aglomeração dos núcleos formando as microesferas e (III) aglomeração 

dos domínios das microesferas. Os núcleos são formados por reações de ciclização durante os 

estágios iniciais da polimerização em que as cadeias poliméricas em crescimento são mais ricas 

em unidades DVB, neste caso no polímero de poli(Sty/DVB). A aglomeração dos núcleos 

compactos formados levam a microesferas com distribuição de tamanho relativamente ampla. 

Estas microesferas resultam na formação da estrutura final da rede polimérica.  

O tamanho e a capacidade de expansão dos núcleos dependem de alguns parâmetros de 

síntese. Neste trabalho, a composição monomérica sofreu variação. Observa-se que as resinas 

reticuladas com DVB (reticulante hidrofóbico) apresentaram uma distribuição de tamanho 

homogênea e partículas com tamanhos menores quando comparadas com aos polímeros 

reticulados com EGDMA (hidrofílico). Além disso, as resinas contendo o reticulante DVB e/ou 

os monômeros Sty, CMS ou GMA apresentaram partículas poliméricas com tamanhos menores, 

mais compactas devido à elevada reatividade das insaturações frente ao iniciador radical livre.  

 

 

4.1.2 Análise do aspecto óptico e morfológico 

 

 

As Figuras 23 e 24 apresentam as micrografias das resinas poliméricas previamente 

sintetizadas. A maioria das pérolas dos materiais poliméricos apresentaram formatos esféricos 

e aspecto leitoso (opaco) indicando que se trata de resinas porosas. Algumas resinas como a 

poli(GMA/DVB), poli(MAA/DVB), poli(EGDMA) e poli(MAA/EGDMA) apresentaram 

partículas não esféricas devido a afinidade destes monômeros pela fase aquosa durante o 

processo de síntese. O aumento na proporção do reticulante durante a síntese promove o 

aumento da porosidade e a opacidade das resinas (COUTINHO; REZENDE; SOARES, 2006).  

As resinas de poli(DVB) e poli(EGDMA) sintetizadas com 100% em mols de reticulante 

apresentam uma opacidade maior quando comparada as demais que apresentam uma proporção 

de 40/60% (monômero/reticulante) na composição. Uma estrutura muito porosa (heterogênea) 
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promove um espalhamento da luz após a passagem da mesma pelos grânulos do polímero 

resultando em uma aparência opaca (AVERSA et al., 2014; RIQUEZA et al., 2004).  

 

 

Figura 23 ‒ Micrografias das resinas poliméricas: (a) Poli(DVB); (b) Poli(CMS/DVB); (c) 

Poli(GMA/DVB); (d) Poli(MAA/DVB); (e) Poli(Sty/DVB) 

    

   
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

Figura 24 ‒ Micrografias das resinas poliméricas: (a) Poli(EGDMA); (b) Poli(CMS/EGDMA); 

(c) Poli(GMA/EGDMA); (d) Poli(MAA/EGDMA); (e) Poli(Sty/EGDMA) 

     

   
Fonte: O autor, 2022. 
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Através da técnica de SEM é possível observar a distribuição de tamanho e microesferas 

agregadas à superfície das pérolas dos copolímeros. Além disso, a técnica possibilita a avaliação 

de vários aspectos como a textura (superfície interna e externa), porosidade, rugosidade e 

integridade física do material. De modo geral, quanto maior a irregularidade (rugosidade) da 

superfície externa e  heterogeneidade da estrutura interna, maior será a porosidade da estrutura 

do copolímero (RIQUEZA et al., 2004). 

As Tabelas 17 e 18 apresentam as micrografias das resinas pré-sintetizadas com a 

magnificação de 120 e 5000x. Ao analisar as imagens é possível observar que a maioria dos 

polímeros apresentaram partículas com formatos esféricos e outros não comprovando os 

resultados da microscopia óptica. 

 

 

Tabela 17 ‒ Micrografias da SEM das resinas utilizadas no estudo e reticuladas com DVB 

Resina Magnificação de 120x Magnificação de 5000x 

Poli(DVB) 

  

Poli(CMS/DVB) 

  

Poli(GMA/DVB) 
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Poli(MAA/DVB) 

  

Poli(Sty/DVB) 

  
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

Tabela 18 ‒ Micrografias da SEM das resinas utilizadas no estudo e reticuladas com EGDMA 

Resina Magnificação de 120x Magnificação de 5000x 

Poli(EGDMA) 

  

Poli(CMS/EGDMA) 

  

Poli(GMA/EGDMA) 
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Poli(MAA/EGDMA) 

  

Poli(Sty/EGDMA) 

  
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

4.1.3 Espectroscopia no infravermelho por transformada de Fourier (FTIR) 

 

 

A partir da técnica de FTIR foi possível identificar a presença dos monômeros e 

reticulantes nas resinas pré-sintetizadas. As Figuras 25 e 26 são apresentados os espectros de 

absorção das resinas reticuladas com os monômeros de DVB e EGDMA, respectivamente.  

A presença do DVB nas resinas preparadas com este monômero (Figura 25) pôde ser 

confirmada pela presença das bandas na região de 3100‒3000 cm‒1 do espectro que 

correspondem ao estiramento da ligação C‒H de aromático. As bandas na região 3000‒2800 

cm‒1 estão relacionadas aos estiramentos simétricos e assimétricos da ligação C‒H 

característico de grupos alifáticos. A formação de ligações cruzadas entre cadeias poliméricas 

devido a presença do DVB, é justificada pela redução de intensidade das bandas nas regiões de 

3085, 1630, 989 e 903 cm‒1 associadas a grupos vinis pendentes (CHAIYASAT et al., 2011; 

HUBBARD; FINCH; DARLING, 1998; MCNAMARA et al., 1994; PETRUCZOK; YANG; 

GLEASON, 2013; WIBERLEY; BUNCE; BAUER, 1960). O estiramento da ligação C=C 

característica de aromáticos é representado pelas bandas em 1604, 1511 e 1448 cm‒1 (NYHUS; 

HAGEN; BERGE, 2000; PETRUCZOK; YANG; GLEASON, 2013). A presença dos isômeros 

de DVB pode ser comprovada pelas bandas que representa a deformação da ligação C‒H fora 

do plano de anéis aromáticos na região 839 cm‒1 (m-DVB) e em 710 e 798 cm‒1 (p-DVB) 

(NYHUS; HAGEN; BERGE, 2000).  
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No espectro referente a resina de poli(CMS/DVB), pode ser observada a presença do 

comonômero CMS, justificada pelas bandas nas regiões de 1266 e 678 cm‒1, correspondendo 

respectivamente a deformação da ligação C‒H e estiramento da ligação C‒Cl do grupo ‒CH2Cl 

(CHEN et al., 2011; CYGANOWSKI; DZIMITROWICZ, 2022; HUANG et al., 2008; ZHANG 

et al., 2011). 

 

 

Figura 25 ‒ Espectro de FTIR das resinas: (a) Poli(DVB); (b) Poli(CMS/DVB); (c) 

Poli(GMA/DVB); (d) Poli(MAA/DVB); (e) Poli(Sty/DVB) 

 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

A banda larga presente na região de 3437 cm‒1 no espectro da resina de poli(GMA/DVB) 

representa o estiramento da ligação O‒H que corresponde estabelecimento de ligação de 

hidrogênio entre carbonila de éster ou oxigênio do anel epóxido com moléculas de água 
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(umidade). Outras bandas que confirmam a presença deste monômero estão em 1729 cm‒1 que 

corresponde ao estiramento da ligação C=O do grupo acrilato. A presença do GMA também 

pode ser confirmada por bandas característica do grupo epóxi em 1256 cm‒1 que corresponde a 

estiramento e contração do anel, 950‒810 cm‒1 que envolve o estiramento da ligação C‒C e 

contração da ligação C‒O (deformação assimétrica do anel) e em 3050‒2990 cm‒1 que 

representa o estiramento C‒H (SILVERSTEIN, R. M.; WEBSTER, F. X.; KIEMLE, 2005).  

Na resina de poli(MAA/DVB), a presença do monômero MAA é caracterizada pelas 

bandas adicionas nas regiões de 3443 e 1702 cm‒1 que representam, respectivamente, o 

estiramento da ligação O‒H e o estiramento da ligação C=O, característicos do grupo carboxila 

(LI et al., 2015; MUJAHID ALI et al., 2020; WANG et al., 2016a). 

A presença de uma banda em 761 cm‒1 no espectro da resina de poli(Sty/DVB) 

representada pela deformação angular da ligação C‒H em aromáticos é característica de anéis 

aromáticos monossubistituídos, o que indica a presença do monômero Sty na estrutura do 

polímero (CASTANHARO et al., 2012; ZIPPI; KABALKA, 1996).  

Nos espectros das resinas reticuladas com EGDMA (Figura 26), a presença deste 

monômero foi confirmada pelas bandas de estiramento da ligação C=O e da ligação C‒O 

atribuídas ao grupo éster nas regiões de 1729 e 1159 cm‒1, respectivamente. A redução na 

intensidade de bandas próximas a 1638 e 943 cm‒1, características de grupos vinil pendentes, 

indicam a formação de ligações cruzadas entre cadeias poliméricas (HUANG; BAKER; 

BRUENING, 2001; JIAO et al., 2016). A presença da banda na região próxima a 1453 cm‒1 

está relacionada com a deformação angular da ligação C‒H em grupos metileno, característica 

do grupo espaçador etileno glicol (‒OCH2CH2O‒) (SURAPONG; BURAKHAM, 2021; 

WANG et al., 2020b). As bandas compreendidas na região 3000‒2900 cm‒1 corresponde ao 

estiramento da ligação C‒H característico de grupos alifáticos (GAO et al., 2016; SEGATELLI 

et al., 2010).  

No espectro da resina de poli(CMS/EGDMA), pôde ser observada a presença do 

comonômero CMS pelo surgimento de bandas adicionais em 1267 e  676 cm‒1 características 

da deformação da ligação C‒H e estiramento da ligação C‒Cl do grupo ‒CH2Cl ligado ao anel 

aromático (GAO et al., 2016; KAVAKLI et al., 2002; KAVAKLI; ALI TUNCEL; SALIH, 

2003; KAVAKLI; TUNCEL; SALIH, 2005; MEISCHL et al., 2018). 

A banda larga na região de 3437 cm‒1 do espectro da resina de poli(GMA/EGDMA) 

refere-se ao estiramento da ligação O‒H correspondente a formação da ligação de hidrogênio 

entre carbonila de éster ou oxigênio do anel epóxido com moléculas de água (umidade). A 

banda em 1729 cm‒1 corresponde ao estiramento da ligação C=O do grupo acrilato indicando a 
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presença do monômero GMA que também pode ser confirmada pelas bandas em 1260 cm‒1 que 

corresponde a estiramento e contração do anel, em 950‒810 cm‒1 que envolve o estiramento da 

ligação C‒C e contração da ligação C‒O (deformação assimétrica do anel) e em 3050‒2990 

cm‒1 que representa o estiramento C‒H do anel epóxido (SILVERSTEIN, R. M.; WEBSTER, 

F. X.; KIEMLE, 2005).  

 

 

Figura 26 ‒ Espectro de FTIR das resinas: (a) Poli(EGDMA); (b) Poli(CMS/EGDMA); 

(c) Poli(GMA/EGDMA); (d) Poli(MAA/EGDMA); (e) Poli(Sty/EGDMA) 

 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

Na resina de poli(MAA/EGDMA), a banda larga em 3441 cm‒1 e duas estreitas em 1473 

e 1390 cm‒1 correspondentes ao grupo hidroxila e metila características de éster justificam a 

presença do monômero de MAA no polímero (PARK et al., 2015).  
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A presença do monômero de Sty na resina de poli(Sty/EGDMA) pôde ser confirmada 

pelas bandas em 1605, 1511 e 1454 cm‒1 correspondentes ao estiramento da ligação C=C 

característica de aromáticos. Além disso, a banda em 710 cm‒1 é característica de anéis 

aromáticos monossubstituídos o que confirma a presença do Sty no polímero (CASTANHARO 

et al., 2012). 

 

 

4.1.4 Análise termogravimétrica (TGA) 

 

 

As resinas poliméricas pré-sintetizadas utilizadas neste trabalho foram avaliadas através 

da análise termogravimétrica com o objetivo de verificar a variação de massa das amostras, em 

função da temperatura e tempo, quando elas são submetidas a uma programação de temperatura 

controlada. Deste modo, o comportamento térmico dos materiais poliméricos foi estudado a 

fim de se obter os estágios de decomposição do evento térmico, temperatura de início (Tonset) e 

temperatura de degradação máxima (Tmax) de cada estágio. As curvas termogravimétricas (TG) 

das resinas reticuladas com DVB e EGDMA e suas respectivas derivadas (DTG) são 

apresentadas na Figura 27 e os resultados na Tabela 19. 

 

 

Figura 27 ‒ Curvas de (a) TG e (b) DTG para as resinas reticuladas com DVB e (c) TG e (d) 

DTG para as resinas reticuladas com EGDMA 
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Fonte: O autor, 2022. 

  

 

Tabela 19 ‒ Dados da decomposição térmica dos polímeros utilizados neste trabalho 

Amostras 

Estágios de decomposição 
Perda 

total de 
massa 
(%) 

1° Estágio 2° Estágio 3° Estágio 

Tonset 
(°C) 

Tmax 
(°C) 

Tonset 
(°C) 

Tmax 
(°C) 

Tonset 
(°C) 

Tmax 
(°C) 

Poli(DVB) 411,39 439,07 ‒ ‒ ‒ ‒ 91,92 

Poli(CMS/DVB) 103,57 131,53 405,24 438,27 ‒ ‒ 88,92 

Poli(GMA/DVB) ‒ 349,72 376,96 431,20 ‒ ‒ 96,66 

Poli(MAA/DVB) 290,83 326,26 412,59 434,53 ‒ ‒ 92,81 

Poli(Sty/DVB) 398,24 426,31 ‒ ‒ ‒ ‒ 100,00 

Poli(EGDMA) 235,72 264,25 316,80 342,42 384,67 391,18 99,70 

Poli(CMS/EGDMA) 341,88 375,34 405,12 416,68 ‒ ‒ 96,03 

Poli(GMA/EGDMA) 280,84 325,13 391,25 406,81 ‒ ‒ 99,90 

Poli(MAA/EGDMA) 314,73 342,27 407,07 428,02 ‒ ‒ 96,54 

Poli(Sty/EGDMA) 349,97 398,50 ‒ ‒ ‒ ‒ 98,65 

Fonte: O autor, 2022. 
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das resinas são resistentes à decomposição térmica, uma vez que os termogramas se 

apresentaram constantes até temperaturas próximas ou superiores a 300 °C. Nota-se também 

que, os gráficos de DTG dos polímeros apresentam um, dois ou três picos indicando que o 

processo de decomposição ocorre em uma, duas ou três etapas, respectivamente.  
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As curvas de DTG para as resinas reticuladas com DVB (Figura 27b) apresentaram um 

ou dois picos indicando que o processo de degradação térmica ocorreu em uma ou duas etapas. 

A elevada temperatura do início do processo de degradação térmica (Tonset >370 °C) destes 

polímeros indicam que eles são altamente reticulados (BOGUSLAVSKY; MARGEL, 2008; 

FORMIGA et al., 2013; PICCAGLIA NETO et al., 2018; VOROTYNTSEV et al., 2018a; WEI 

et al., 2017). Dentre este grupo de resinas, a poli(DVB) e poli(Sty/DVB) apresentaram apenas um 

estágio de degradação, com Tonset = 411,39 e 398,24 °C, respectivamente. A poli(DVB) registrou o 

maior valor de temperatura máxima (Tmax = 439,07 °C). Esta por sua vez apresenta um teor de 100% 

em mols de DVB enquanto as demais apresentam apenas 60%. O aumento da quantidade de DVB 

fornece uma maior quantidade de ligações cruzadas entre cadeias polimérica e consequentemente 

aumenta a estabilidade térmica do polímero (PRASETYA et al., 2020). Por outro lado, verificou-

se que as resinas de poli(GMAS/DVB), poli(CMS/DVB) e poli(MAA/DVB) apresentaram dois 

estágios de degradação. A primeira etapa de decomposição destas resinas compreende a perda do 

anel epóxido (Tmax = 349,72 °C), ligação de ‒CH2Cl (Tmax = 349,72 °C) e descarboxilação (Tmax = 

326,26 °C), respectivamente. O segundo estágio corresponde a degradação da cadeia polimérica 

como um todo (GUO et al., 2021; JIN et al., 2009; VOROTYNTSEV et al., 2018b).  

Ao analisar as curvas de DTG das resinas reticuladas com EGDMA (Figura 27d) nota-se 

que o processo de decomposição térmica destes polímeros ocorre em uma ou mais etapas. Na 

degradação da resina de poli(EGDMA), a primeira etapa ocorre com a evaporação da água 

absorvida no copolímero. A segunda etapa compreende a decomposição do grupo éster e a terceira, 

a degradação do polímero (ALVARADO et al., 2020; BOODAGH et al., 2016). O primeiro pico 

da curva da resina de poli(CMS/EGDMA) corresponde ao primeiro estágio de degradação do 

monômero de CMS. Já o segundo pico representa a decomposição da cadeia polimérica 

(KAVAKLI et al., 2002). A degradação térmica da resina de poli(GMA/EGDMA) é caracterizada 

pela presença de duas etapas correspondentes a decomposição das cadeias de carbono do 

copolímero (COSTA et al., 2020). No polímero de poli(MAA/EGDMA), a degradação ocorre em 

duas etapas que correspondem a perda do grupo carboxila e a degradação da cadeia carbônica, 

respectivamente (LIM et al., 2012). A resina de poli(EGDMA) apresenta um comportamento 

semelhante a poli(DVB), com apenas uma etapa de decomposição da cadeia polimérica.  

Ao comparar o comportamento térmico dos polímeros reticulados com DVB e EGDMA 

que apresentam o mesmo comonômero verifica-se que as resinas contendo DVB apresentam uma 

estabilidade térmica maior. Este fato pode ser atribuído a estrutura molecular do agente 

reticulante. Os polímeros reticulados com DVB apresentam uma estrutura mais rígida tornando 

os materiais mais resistentes devido ao empacotamento dos anéis aromáticos. Isso aumenta sua 
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temperatura máxima de degradação. Por outro lado, a presença do monômero EGDMA nos 

polímeros tornam estes materiais mais flexíveis diminuindo sua temperatura de degradação e 

sua resistência (MANE; PONRATHNAM; CHAVAN, 2014). 

 

 

4.1.5 Determinação do inchamento percentual em solvente 

 

 

Através da avaliação do grau de inchamento percentual em solvente das resinas 

poliméricas, foi possível avaliar o comportamento delas quando imersas ou em contato com 

solventes polares. Os solventes escolhidos para avaliação foram a água destilada e MetOH uma 

vez que esses solventes foram os únicos de interesse para este trabalho devido ao fato de que 

foram utilizados nos ensaios de sorção e no condicionamento das resinas. 

A capacidade de inchamento dos polímeros reticulados é resultado de três contribuições: 

Preenchimento de poros fixos, expansão de poros colapsados e inchamento das cadeias 

internucleares. Quando o polímero é imerso em um sistema diluente que apresenta maior 

capacidade de solvatação, ocorre a formação de uma estrutura polimérica colapsada (fase gel) 

com microesferas e aglomerados pequenos. O inchamento destes polímeros em determinados 

solventes corresponde à expansão dessa estrutura (NEVES; DIAS; COUTINHO, 1997; 

TEIXEIRA et al., 2005). 

A partir da análise dos resultados apresentados na Tabela 20, foi observado que a 

maioria das resinas reticuladas com DVB não apresentaram inchamento percentual em volume 

quando em contato com a água indicando o caráter hidrofóbico em relação a este solvente. As 

resinas de poli(CMS/DVB) e poli(GMA/EGDMA) por sua vez, foram capazes de inchar ao 

entrar em contato com a água. Estas por sua vez são compostas por monômeros (CMS ou GMA) 

e/ou reticulante (EGDMA) hidrofílicos capazes de interagirem com as moléculas de água. Por 

outro lado, quando inseridas em MetOH, somente a resina de poli(GMA/DVB) foi capaz de 

inchar. 

 

 

Tabela 20 ‒ Inchamento percentual dos polímeros em diferentes solventes 

Resina 
Grau de inchamento (I) (%) 

Água destilada MetOH 
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Poli(DVB) 0,0 0,0 

Poli(CMS/DVB) 3,7 2,9 

Poli(GMA/DVB) 0,0 5,1 

Poli(MAA/DVB) 0,0 0,0 

Poli(Sty/DVB) 0,0 0,0 

Poli(EGDMA) 0,0 0,0 

Poli(CMS/EGDMA) 0,0 4,8 

Poli(GMA/EGDMA) 9,1 3,4 

Poli(MAA/EGDMA) 0,0 3,0 

Poli(Sty/EGDMA) 0,0 0,0 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

4.1.6 Ângulo de contato  

 

 

Os valores do ângulo de contato com a água são uma medida importante da 

hidrofilicidade/hidrofobicidade que fornece informações sobre as propriedades da superfície e 

a molhabilidade da superfície do material (HUHTAMÄKI et al., 2018). Os materiais 

superhidrofílicos (θ<10°) absorvem água rapidamente. Da mesma forma, se o ângulo de contato 

for maior que 150°, os materiais irão repelir a água e reduzirão a absorção de água (YORSENG 

et al., 2020). 

Os resultados expressos na Tabela 21 revelam que a inserção de um comonômero com 

caráter polar (CMS) gerou uma diminuição do ângulo de contato entre a gota de água e a 

superfície da resina de poli(CMS/DVB) tornando-a hidrofílica. Por outro lado, a inserção de 

um monômero mais apolar, neste caso o MAA, gerou uma diminuição no ângulo de contato 

entre a superfície do material e a gota de água tornando o mesmo hidrofóbico. A resina de 

poli(Sty/EGDMA) por sua vez apresentou um caráter hidrofóbico devido a presença do 

monômero de Sty que é apolar. 

 

 

Tabela 21 ‒ Medidas de ângulo de contato com a água de algumas resinas utilizadas 

neste estudo 

Resina Fotografia θ (°) Classificação 
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Poli(DVB) 

 

104,1 hidrofóbica 

Poli(CMS/DVB) 

 

89,3 hidrofílica 

Poli(MAA/DVB) 

 

138,6 hidrofóbica 

Poli(Sty/DVB) 

 

125,8 hidrofóbica 

Poli(Sty/EGDMA) 

 

127,5 hidrofóbica 

Fonte: O autor, 2022. 
 

 

4.2 Determinação das figuras de mérito para o método analítico 

 

 

4.2.1 Curva analítica e linearidade 

 

 

A linearidade do método foi verificada através da curva analítica que foi construída 

utilizando os sinais fluorescentes do PHE obtidos no ex/em de 250/364 nm (Figura 28a). A 
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curva foi construída a partir de soluções aquosas em seis diferentes níveis de concentrações do 

PHE onde para cada nível, as soluções foram preparadas em triplicatas e foram realizadas três 

medições no fluorímetro para cada solução. Ao final, foram escolhidos os três melhores valores 

de intensidade de fluorescência de cada concentração, sendo estes utilizados para a construção 

do gráfico da curva analítica (Figura 28b).    

 

 

Figura 28 ‒ Gráficos: (a) Sobreposição dos espectros de emissão das soluções de PHE em 

água; (b) Curva analítica de PHE 

  
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

Através cálculo da regressão linear pelo método dos mínimos quadrados, foi possível 

obter a equação da reta, bem como os coeficientes angular ou inclinação (a), linear ou intercepto 

(b), de correlação (r) e determinação (R2). O comportamento linear da curva analítica foi 

observado na faixa de concentração de 0 a 1,0 mg L‒1, sendo a linearidade indicada pelos 

valores de r e R² superiores a 0,99. Os resultados são apresentados na Tabela 22, mostrada a 

seguir.  

 

 

Tabela 22 ‒ Parâmetros da curva analítica para determinação de PHE 

Parâmetros Resultados 

Equação da reta  y = 849,138x + 4,380 

Inclinação (a) (mg L‒1) (± DP) 849,138 ± 5,604 

Intercepto (b) (± DP) 4,380 ± 3,394 
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Coeficiente de correlação (r) 0,9997 

Coeficiente de determinação (R2) 0,9993 

Faixa linear de trabalho (mg L‒1) 0‒1,0 
Legenda: DP – desvio padrão. 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

A verificação da ausência de valores extremos na resposta foi verificada através da 

avaliação dos resíduos padronizados e studentizados, que confirmou a ausência de valores 

extremos a partir da análise dos gráficos de resíduos padronizado versus valores ajustados e 

resíduos studentizados versus valores ajustados. A homoscedasticidade ou homogeneidade da 

variância dos resíduos, foi avaliada através do teste de Brown-Forsythe. O p-valor obtido no 

teste (0,7196) foi maior que 0,05 (proposto), não rejeitando a hipótese de igualdade das 

variâncias ao nível de significância de 5%, indicando que o modelo é homocedástico. O teste 

de Shapiro-Wilk foi utilizado para confirmar a distribuição normal dos resíduos. O p-valor 

(0,8659) do teste foi maior que 0,05, não rejeitando a hipótese de normalidade dos resíduos ao 

nível de significância de 5%. A adequação do modelo linear foi avaliada pelo teste F que é 

baseado no princípio da análise de variância (ANOVA), onde a média quadrática da regressão 

é dividida pela média quadrática do resíduo. O p-valor (0,0506) do teste foi maior 0,05, não 

sendo rejeitada a relação linear do modelo, ao nível de significância de 5%. A Tabela 23 

apresenta de forma resumida, o resumo do estudo completo sobre a linearidade do método. 

 

 

Tabela 23 ‒ Resumo do estudo de linearidade do método desenvolvido para o trabalho 

Testes Conclusão 

Teste F  
(ANOVA) 

Não foi rejeitada a significância do modelo 
linear 

Teste do intercepto Intercepto igual a zero 

Teste normalidade dos resíduos  
(teste Shapiro-Wilk) 

Não foi rejeitada a hipótese de normalidade 
dos resíduos 

Teste de homocedasticidade  
(teste Brown-Forsyte) 

Não foi rejeitada a homocedasticidade da 
variância 

Valores extremos na resposta  
(análise gráfica) 

Não foram detectados pontos extremos 
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Valores extremos na variável 
explicativa 

Não foram detectados pontos de alavanca 

Teste de independência das observações 
(teste Durbin-Watson) 

Não foi detectada a dependência das 
observações 

Teste de falta de ajuste  
(lack of fit) 

Não foi detectada a falta de ajuste 

Fonte: O autor, 2022. 
 

 

4.2.2 Limite de quantificação (LQ) e limite de detecção (LD) 

 

 

A detectabilidade do método foi avaliada pelos valores de limite de detecção (LD) e de 

quantificação (LQ). Para o cálculo do LD e LQ foram utilizadas a abordagem da estimativa a 

partir da curva analítica, considerando o DP do menor nível da curva (0,2 mg L‒1), já que o 

branco (água ultrapura) não gerou sinal de intensidade de fluorescência. Foram obtidos os 

valores satisfatórios de 0,0316 e 0,0956 mg L‒1 para o LD e LQ, respectivamente. 

 

 

4.3 Ensaios preliminares de adsorção 

 

 

Na Tabela 24 é apresentado o gráfico dos resultados obtidos nos ensaios preliminares 

de adsorção em batelada para a escolha da(s) melhor(es) resina(s). A eficiência de remoção de 

PHE em água (%) para os adsorventes foi calculada utilizando a Equação 6. As análises das 

soluções padrão, das amostras e do branco (água ultrapura) foram realizadas em triplicata. 

Posteriormente, foram calculadas as intensidades médias (I.M.) de emissão de fluorescência, 

desvio padrão (DP) e as concentrações iniciais (Ci) e finais (Cf) de PHE em solução, a partir da 

curva de calibração previamente validada. Os espectros de emissão obtidos nos ensaios são 

apresentados no APÊNDICE. 
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Tabela 24 ‒ Resultados dos ensaios preliminares adsorção para a escolha da(a) melhor(es) 

resina(s) 

Resinas 

Antes do processo Após o processo 
Remoção 

(%) I.M. (u.a.)  
(± DP) 

Ci 
(mg L‒1) 

I.M. (u.a.)  
(± DP) 

Cf 
(mg L‒1) 

Poli(DVB) 831,54 ± 3,98 0,97 4,80 ± 0,16 0,00 99,9 

Poli(CMS/DVB) 812,92 ± 6,92 0,95 244,29 ± 2,50 0,28 70,3 

Poli(GMA/DVB) 807,27 ± 4,05  0,95 61,50 ± 0,58 0,07 92,9 

Poli(MAA/DVB) 833,23 ± 11,21 0,98 59,40 ± 4,45 0,06 93,4 

Poli(Sty/DVB) 782,51 ± 7,29 0,92 25,76 ± 0,29 0,03 97,3 

Poli(EGDMA) 810,65 ± 8,58 0,95 255,07 ± 3,10 0,30 68,9 

Poli(CMS/EGDMA) 777,35 ± 3,04 0,91 243,79 ± 1,20 0,28 69,0 

Poli(GMA/EGDMA) 638,81 ± 2,38 0,75 335,19 ± 2,22 0,39 47,9 

Poli(MAA/EGDMA) 778,91 ± 4,44 0,91 302,52 ± 0,57 0,35 61,5 

Poli(Sty/EGDMA) 763,44 ± 4,61 0,89 10,50 ± 0,16 0,01 99,2 

Legenda: CMS – clorometilestireno; DVB – divinilbenzeno; EGDMA – dimetacrilato de etilenoglicol; GMA – 
metacrilato de glicidila; MAA – ácido metacrílico; Sty – estireno; I.M. – intensidade média; Ci – concentração 
inicial de PHE; Cf – concentração final de PHE; DP – desvio padrão; u.a. – unidade arbitrária. 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

Uma análise geral dos dados revelou que os ensaios realizados com as resinas contendo 

estireno (Sty) e divinilbenzeno (DVB) em suas composições mostraram-se eficientes uma vez 

que foram capazes de elevar a porcentagem de remoção da PHE presente inicialmente na 

solução. Analisando individualmente os dados da Tabela 24, nota-se que ensaio preliminar de 

adsorção de PHE em solução aquosa pela resina de poli(DVB), apresentou melhor eficiência 

de remoção (99,9%) quando comparadas as outras resinas. O fenômeno de adsorção de 

moléculas de PHE pelas partículas da resina de poli(DVB) é conduzido por interações 

hidrofóbicas como as forças van der Waals e principalmente, por interações ‒(QIN et al., 

2020). Além disso, a resina apresenta caráter hidrofóbico sendo justificado pelo seu ângulo de 

contato com a água (Tabela 21).  

Frescura et al. (2020) avaliaram a resina comercial Amberlite XAD-2 (copolímero de 

Sty/DVB) na adsorção de PHE em meio aquoso. Os ensaios foram realizados em batelada a 

uma temperatura de 20 °C, concentração de PHE de 3,0 mg L‒1, massa de adsorvente de 0,1 g 

e as amostras foram quantificadas por espectrofotometria UV-Vis. Os resultados demostraram 
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que a resina estudada apresentou uma eficiência de remoção de 100% com tempo de equilíbrio 

de 120 minutos. 

As possíveis interações também podem ser explicadas utilizando os valores dos 

parâmetros de solubilidade () de Hansen (Tabela 16). Ao comparar as resinas reticuladas com 

DVB nota-se que a adição de um comonômero ao polímero gerou uma diminuição na eficiência 

de remoção. O PHE possui uma contribuição significativamente maior das forças de dispersão 

e menor das forças dipolo-dipolo. Da mesma forma ocorre com os monômeros de DVB e Sty. 

Este fato justifica a boa eficiência de remoção da resina de poli(Sty/DVB). Por outro lado, a 

inserção de um comonômero de natureza polar diminui a eficiência de remoção. O monômero 

MAA possui uma contribuição das forças de dispersão menor que o PHE. Porém, a contribuição 

das ligações de hidrogênio é maior quando comparada aos monômeros aos outros monômeros, 

incluindo o GMA e CES (substituto do CMS). As resinas contendo estes dois últimos 

apresentaram os menores valores de eficiência de remoção deste grupo de adsorventes. 

Analisando as resinas reticuladas com EGDMA observa-se a resina preparada com 

comonômero Sty apresentou maior eficiência de remoção de PHE em água. Isso se deve ao fato 

de que o PHE e Sty apresentam uma maior contribuição das forças de dispersão. O mesmo 

ocorre com o CES (substituto do CMS). Já os monômeros de GMA e MMA apresentam 

contribuições da ligação de hidrogênio maiores com destaque para o MMA em que essa 

contribuição é mais significativamente. Isso levou a resina de poli(MAA/EGDMA) apresentar 

uma eficiência maior que a resina de poli(GMA/EGDMA). 

 

 

4.4 Estudo da cinética de adsorção 

 

 

A Figura 29 mostra o efeito do tempo de contato na adsorção de PHE pelas resinas 

poliméricas selecionadas após os ensaios preliminares. A partir da análise do gráfico qt versus 

tempo (Figura 29a), observa-se que o equilíbrio foi alcançado após aproximadamente 30 

minutos e os valores qt foram 0,313 ± 0,002 e 0,273 ± 0,001 (mg g‒1) para as resinas de 

poli(DVB) e poli(Sty/DVB), respectivamente. Já o gráfico de eficiência de remoção versus 

tempo (Figura 29b) mostra que no equilíbrio, as eficiências de remoções obtidas para o PHE 

foram 99,48 ± 0,16 % para a resina de poli(DVB) e 99,50 ± 0,20 % para a poli(Sty/DVB).  

 



105 
 

Figura 29 ‒ Gráficos de (a) Cinética de adsorção e (b) Eficiência de remoção de PHE pelas 

resinas de poli(DVB) e poli(Sty/DVB). Concentração inicial de PHE: 1,0 mg L‒1, Temperatura: 

25 °C 

  
Fonte: O autor, 2022. 
 

 

Os dados experimentais foram ajustados aos modelos cinéticos para determinar qual 

deles melhor prevê o processo de adsorção do PHE em água por resinas poliméricas reticuladas. 

Os modelos adotados neste estudo foram os modelos reacionais (pseudo-primeira ordem, 

pseudo-segunda ordem e Elovich) e modelos difusionais (difusão externa e difusão 

intrapartícula de Weber-Morris e Urano-Tachikawa) uma vez que estes modelos estão descritos 

na literatura para adsorção de HPAs. As equações dos modelos são apresentadas na Tabela 14. 

 

 

4.4.1 Modelos cinéticos reacionais 

 

 

A Figura 30 apresenta os gráficos dos modelos baseados na cinética de reação para as 

resinas de poli(DVB) e poli(Sty/DVB). Através da linearização do modelo de pseudo-primeira 

ordem (Lagergren) foi construído o gráfico de ln(qe ‒ qt) versus tempo (Figura 30a). A partir 

dos dados obtidos pelo gráfico foram calculados os valores de k1 e qe,calc. Estes parâmetros são 

apresentados na Tabela 25.  
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Figura 30 ‒ Linearização dos modelos cinéticos reacionais para adsorção de PHE nas resinas 

de poli(DVB) e poli(Sty/DVB) a uma concentração de 1,0 mg L‒1 e temperatura de 25 °C: 

(a) Pseudo-primeira ordem; (b) Pseudo-segunda ordem; (c) Elovich 

  

 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

Tabela 25 ‒ Parâmetros dos modelos cinéticos reacionais para a adsorção de PHE 

em resinas de poli(DVB) e poli(Sty/DVB), a uma concentração de 1,0 mg L‒1 e 

temperatura de 25 °C 

Modelo Parâmetros 
Adsorvente 

Poli(DVB) Poli(Sty/DVB) 

Pseudo-primeira 
ordem 

a (inclinação) -0,252 -0,231 

b (intercepto) -1,980 -2,328 

R² 0,949 0,879 

k1 (min‒1) (10‒4) 1,748 1,603 

qe,calc (mg g‒1) 0,138 0,098 

qe,exp (mg g‒1) 0,311 ± 0,001 0,272 ± 0,001 
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Pseudo-segunda 
ordem 

a (inclinação) 3,187 3,691 

b (intercepto) 1,699 1,741 

R² 0,995 0,996 

k2 (g mg‒1 min‒1) 5,976 7,825 

qe,calc (mg g‒1) 0,314 0,271 

qe,exp (mg g‒1) 0,313 ± 0,002  0,273 ± 0,001 

h (mg g‒1 min‒1) 0,589 0,574 

Elovich 

a (inclinação) 0,048 0,042 

b (intercepto) 0,197 0,172 

R² 0,974 0,951 

 (mg g‒1 min‒1) 2,829 2,486 

 (mg g‒1) 20,704 23,697 

Legenda: a ‒ coeficiente angular (inclinação); b ‒ coeficiente linear (intercepto); R² ‒ coeficiente 
de determinação; k1 ‒ constante de pseudo-primeira ordem; qe,calc ‒ capacidade máxima de 
adsorção no equilíbrio calculada; qe,exp ‒ capacidades máximas de adsorção experimental; k2 ‒ 
constante de pseudo-segunda ordem, h ‒ taxa de adsorção inicial;  ‒ taxa de adsorção inicial; 
 ‒ constante de dessorção. 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

Os coeficientes de determinação (R²) variaram na faixa de 0,879 a 0,996. O valor da 

capacidade máxima de adsorção no equilíbrio calculada (qe,calc) de acordo com a equação que 

representa o modelo de pseudo-primeira ordem (Tabela 14), estavam em desacordo com os 

valores das capacidades máximas de adsorção experimentais (qe,exp) para soluções de PHE com 

concentrações iniciais de 1,0 mg L‒1.  

Por outro lado, utilizando a equação do modelo de pseudo-segunda ordem (Tabela 14) 

foi possível obter melhores resultados. A constante cinética de pseudo-segunda ordem (k2) e a 

qe,calc foram obtidas a partir da construção do gráfico 1/qt versus tempo (Figura 30b). Os valores 

dos coeficientes R² foram de 0,995 e 0,996 para as resinas de poli(DVB) e poli(Sty/DVB), 

respectivamente. Além disso, os valores de qe,calc estavam em concordância com o qe,exp. Os 

valores de qe,calc para a adsorção de PHE pelas resinas de poli(DVB) e poli(Sty/DVB) obtidos 

neste trabalho formam 0,314 e 0,271 mg g‒1, respectivamente. Frescura et al. (2020) avaliou a 

adsorção de PHE por uma resina comercial de Sty/DVB (XAD-2) obtendo-se um valor de qe 

igual a 0,80 mg g‒1. A constante k2 obtida nesta dissertação foi de 5,976 e 7,825 g mg‒1 min‒1 

para as resinas de poli(DVB) e poli(Sty/DVB), respectivamente. Estes valores são superiores a 

outros trabalhos presentes na literatura (Tabela 26). 
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Tabela 26 ‒ Parâmetros do modelo de pseudo-segunda ordem ajustado aos dados cinéticos de 

adsorção de PHE obtidos sob condições experimentais de concentração inicial de PHE, 

temperatura, velocidade de agitação, tempo de contato e massa de diferentes materiais 

adsorventes 

Adsorvente 
Condições 
experimentais 

Pseudo‒segunda ordem  
Referências qe,calc  

(mg g‒1) 
k2 (g mg‒1 

min‒1) 
R² 

Material 
nanohíbrido 
orgânico-inorgânico 
à base de sílica  
(NH2-SBA-15) 

C0 = 4 mg L‒1 

T = 25 °C 
r = 150 rpm 
t = 24 h 
m = 3 g 

0,43 0,46 0,988 (BALATI et al., 2015) 

Carvão ativado 
granulado (GAC) 

C0 = 6 mg L‒1  

T = 25 °C 
r = 120 rpm 
t = 24 h 
m = 2‒50 g 

14,8 0,0006 0,999 
(EESHWARASINGH
E et al., 2018) 

Lã de grafeno (GW) 

C0 = 50 ng L‒1 

T = 25 °C 
r = 200 rpm 
t = 24 h 
m = 0,5 mg mL‒1 

28,33 0,00143 0,9998 
(ADEOLA; FORBES, 
2019b) 

Nanopartículas de 
ferro de valência 
zero (NZVIs) 
(Fe@SiO2@PDA) 

C0 = 0,5 mg L‒1 

T = 25 °C 
r = 200 rpm 
t = 5 min‒12 h 
m = 2,0 g L‒1 

0,194 0,15 0,998 (LI et al., 2017) 

Compósito de 
grafeno-biochar 
(G/BC) 

C0 = 1100 g L‒1 

T = 25 °C 
r = 150 rpm 
t = 72 h 
m = 8,5 mg 

13,9 0,00132 0,999 (TANG et al., 2015) 

Brometo de 
cetiltrimetilamônio 
modificado com 
microesferas de 
poliestireno 
(CTAB-PS) 

C0 = 1,0 mg L‒1 

T = 25 °C 
r = 200 rpm 
t = 1‒45 min 
m = 5 mg 

12,6 0,0158  0.996 (WANG; CAO, 2018) 

Nanotubos de 
carbono magnéticos 
de paredes simples 
(MSWCNT) 

C0 = 800 g L‒1 

T = 25 °C 
r = 200 rpm 
t = 5 min‒5 h 
m = 20 mg L‒1 

24,827 0,217 0,999 (ZHANG et al., 2019) 
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Resina comercial  
de poli(estireno/ 
divinilbenzeno) 
(XAD-2) 

C0 = 3 mg L‒1 

T = 20 °C 
t = 60 min 
m = 0,1 e 0,5 g 

0,80 0,12 0,989 
(FRESCURA et al., 
2020) 

Resina de 
poli(divinilbenzeno) 
[Poli(DVB)] 

C0 = 1,0 mg L‒1 

T = 2 °C 
r = 200 rpm 
t = 1 min‒24 h 
m = 15 mg 

0,314 5,976 0,995 Este trabalho 

Resina de 
poli(estireno/ 
divinilbenzeno) 
[Poli(Sty/DVB)] 

C0 = 1,0 mg L‒1 

T = 25 °C 
r = 200 rpm 
t = 1 min‒24 h 
m = 15 mg 

0,271 7,825 0,996 Este trabalho 

Legenda: qe,calc ‒ capacidades máximas de adsorção experimental; k2 ‒ constante de pseudo-segunda ordem; R² 
‒ coeficiente de determinação; C0 – concentração inicial de fenantreno; T – temperatura; r – rotação; t – tempo; 
m – massa de adsorvente. 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

Estes resultados indicam que para ambos os adsorventes, o mecanismo de pseudo-

segunda ordem é o que melhor prevê o processo de adsorção. De modo geral, o modelo de 

pseudo-segunda ordem representa melhor os dados cinéticos para a maioria dos sistemas 

adsortivos fornecendo a melhor correlação para os sistemas estudados ao longo de todo o tempo 

do processo sendo este modelo o mais adequado para dados experimentais nos estágios iniciais 

do processo de adsorção (HO; MCKAY, 1999; PLAZINSKI; RUDZINSKI; PLAZINSKA, 

2009).  

A Figura 30c apresenta o gráfico da equação de Elovich (Tabela 14) para os mesmos 

dados experimentais. Utilizando este modelo foi possível obter uma relação linear entre qt 

versus lnt ao longo do período de adsorção, obtendo-se coeficientes R² de 0,974 e 0,951 para as 

resinas de poli(DVB) e poli(Sty/DVB), respectivamente. Estes valores do coeficiente para 

equação de Elovich são inferiores aos obtidos utilizando a equação do modelo de pseudo-

segunda ordem. A equação de Elovich não prevê nenhum mecanismo definido, porém é útil 

para descrever a adsorção em adsorventes com estruturas altamente heterogêneas (RIAHI; 

CHAABANE; THAYER, 2017). Este fato indica que o modelo de Elovich não pode ser 

utilizado para prever a cinética de adsorção de PHE em resinas poliméricas.   
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4.4.2 Modelos cinéticos difusionais 

 

 

Os gráficos dos modelos cinéticos baseados no processo de difusão, adotados para 

descrever o processo de adsorção de PHE nas resinas de poli(DVB) e poli(Sty/DVB), são 

apresentados na Figura 31. Utilizando a forma linear do modelo de difusão intrapartícula de 

Weber-Morris foi possível construir o gráfico da curva plotando qt versus tempo1/2 (Figura 31b). 

A partir dos dados obtidos pelo gráfico foi determinado a constante de difusão intrapartícula 

(kid) (Tabela 27).  

 

 

Figura 31 ‒ Linearização dos modelos cinéticos difusionais para adsorção de PHE nas resinas 

de poli(DVB) e poli(Sty/DVB) a uma concentração de 1,0 mg L‒1 e temperatura de 25 °C: 

(a) Difusão externa; (b) Difusão intrapartícula (Weber-Morris); (c) Difusão intrapartícula 

(Urano-Tachikawa) 

  

 
Fonte: O autor, 2022. 
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Tabela 27 ‒ Parâmetros dos modelos cinéticos difusionais para a adsorção de PHE 

em resinas de poli(DVB) e poli(Sty/DVB), a uma concentração de 1,0 mg L‒1 e 

temperatura de 25 °C 

Modelo Parâmetros 
Adsorvente 

Poli(DVB) Poli(Sty/DVB) 

 Difusão externa 

a (inclinação) -0,004 -0,004 

b (intercepto) -0,831 -1,023 

R² 0,948 0,880 

Difusão intrapartícula 
(Weber-Morris) 

a (inclinação) 0,048 0,042 

b (intercepto) 0,161 0,142 

R² 0,914 0,863 

kid (mg g‒1 min‒1/2) 0,048 0,042 

Difusão intrapartícula 
(Urano-Tachikawa) 

a (inclinação) 0,002 0,002 

b (intercepto) 0,093 0,148 

R² 0,956 0,906 

Di (10‒8) (cm2 s‒1) 3,59 77,7 

Legenda: a ‒ coeficiente angular (inclinação); b ‒ coeficiente linear (intercepto); R² ‒ coeficiente de 
determinação; kid ‒ constante de velocidade de difusão intrapartícula; Di ‒ soma da difusão nos poros 
e no filme. 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

Ao analisar o gráfico da Figura 31b nota-se uma relação linear ao utilizar a equação que 

representa o modelo de Weber-Morris. Os coeficientes R² obtidos foram 0,914 e 0,863 para as 

resinas poli(DVB) e poli(Sty/DVB), respectivamente. Como pode ser observado, a reta não 

passa pela origem indicando que há algum grau de controle da camada limite e que a difusão 

intrapartícula não é a única etapa, mas também outros processos podem controlar a taxa de 

adsorção (CRINI et al., 2007). Os resultados mostraram que estes gráficos podem apresentar 

multilinearidade, indicando que a adsorção ocorre em duas ou mais etapas. 

No modelo de difusão intrapartícula de Urano-Tachikawa a taxa de adsorção é 

considerada muito pequena e independente da velocidade de agitação, então a difusão externa 

não é relevante em comparação com a taxa de adsorção geral. Através da linearização da 

equação que representa este modelo (Tabela 14) possível construir o gráfico da curva plotando 

‒log[1‒(qt/qe)2] versus tempo (Figura 31c). Os valores de diâmetro médio de partícula (d) para 

as resinas de poli(DVB) e poli(Sty/DVB), mostrados no item 4.1.1 (Tabela 15), são 5,93 . 10‒3 
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e 2,84 . 10‒2 cm, respectivamente. O coeficiente de difusão intrapartícula de Urano-Tachikawa 

(Di) foi obtido a partir do valor de inclinação da reta do gráfico da Figura 31c. Os dados são 

apresentados na Tabela 27. Os coeficientes R² para as resinas de poli(DVB) e poli(Sty/DVB) 

foram, respectivamente, 0,956 e 0,906 indicando um desacordo entre este modelo e os dados 

obtidos experimentalmente.  

 

 

4.5  Estudo de adsorção em coluna com leito fixo (fluxo contínuo) 

 

 

Esta etapa do estudo teve como objetivo avaliar o desempenho da resina de poli(DVB) 

em experimento em coluna para construção da curva de ruptura em processo com controle de 

fluxo de alimentação da coluna. Conforme descrito no item 3.2.9, o estudo em coluna foi 

realizado através da eluição de 23,8 L de soluções de PHE a 1,0 mg L‒1, previamente 

quantificadas por espectrofluorimetria, através de uma coluna empacotada com 15 mg (0,07 

cm³) de resina poli(DVB). No experimento foram coletadas no total 79 alíquotas de 5, 10, 50, 

100, 200, 500 e 1000 mL a uma vazão de aproximadamente 10 mL min‒1. A coluna foi 

alimentada com as soluções de PHE até atingir a saturação total, ou seja, o momento em que a 

concentração de PHE antes do tratamento (ao entrar na coluna) é igual ou próxima a 

concentração após o tratamento (na saída da coluna) (C/C0 ≅ 0,1). A análise da variação desta 

razão em relação ao volume de solução eluida permitiu descrever a capacidade de adsorção da 

resina e construção da curva de ruptura (Figura 32). 
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Figura 32 ‒ Curva de ruptura do processo de adsorção de PHE pela resina de poli(DVB) 

 
Fonte: O autor, 2022. 

 

 

Ao analisar o perfil do gráfico da curva de ruptura observa-se que a remoção de PHE 

pela resina de poli(DVB) é altamente eficaz nos estágios iniciais do processo de eluição. 

Posteriormente, a eficiência de remoção de PHE diminui, como resultado da saturação 

progressiva dos sítios ativos disponíveis na superfície do material adsorvente. Quando eluidos 

aproximadamente 11,8 L de solução, os níveis de concentração de PHE atingiram o patamar de 

saturação, indicado na curva pela tendência de um platô. Neste ponto, a razão C/C0 foi próxima 

a 0,7. Em seguida, continuou-se alimentando a coluna com solução e foi observado que após a 

eluição do volume de 23,8 L não houve uma variação significativa da razão C/C0 confirmando 

que a coluna já tinha atingido o ponto de saturação. A Tabela 28 descreve o volume das 

alíquotas coletadas, as concentrações de PHE (antes e depois do processo) e a razão entre estas 

concentrações. Os dados em destaque indica o ponto onde ocorreu a saturação. A capacidade 

de trabalho de adsorção (Ctrab) e a capacidade total de adsorção (Ctotal) calculada para a resina 

de poli(DVB) foram 0,152 g cm‒3 e 0,0289 g cm‒3, respectivamente. 
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Tabela 28 ‒ Dados relativos aos volumes de alíquotas e concentrações de 

PHE do estudo de adsorção em coluna 

Volume de 
alíquota (L) 

C0  
(mg L‒1) 

C 
 (mg L‒1) 

C/C0 

0 0 0 0 

0,01 0,90 0,01 0,012 

0,03 0,90 0,01 0,010 

0,13 0,86 0,04 0,047 

0,35 0,86 0,10 0,119 

0,65 0,86 0,18 0,208 

1,45 0,90 0,33 0,364 

2,25 0,93 0,45 0,480 

3,05 0,88 0,49 0,558 

4,60 0,94 0,58 0,612 

11,8 0,93 0,64 0,688 

14,8 0,93 0,65 0,701 

18,8 0,94 0,66 0,705 

23,8 1,00 0,72 0,713 
Legenda: C0 ‒ concentração de PHE na solução que entra na coluna; C ‒ concentração 
de PHE na solução que sai da coluna. 
Fonte: O autor, 2022. 
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5  CONCLUSÕES  

 

 

 A metodologia proposta para a quantificação de PHE em soluções aquosas através da 

técnica de espectrofluorimetria demostrou-se simples e rápida sendo capaz de detectar 

e quantificar estes poluentes em baixas concentrações. O método apresentou linearidade 

satisfatória (R² >0,999), para uma faixa de 0‒1,0 mg L‒1 e valores baixos de LQ (0,0316 

mg L‒1) e LD (0,0956 mg L‒1); 

 Os ensaios preliminares de adsorção em batelada permitiu avaliar individualmente a 

eficiência de remoção de PHE em meio aquoso por dez resinas poliméricas com 

estruturas, polaridades e propriedades morfológicas diferentes. A resinas contendo o 

monômero de Sty ou reticuladas com DVB apresentaram a maior eficiência de remoção 

de PHE (R= 99,9‒70,3%) sendo atribuída principalmente ao maior número de interações 

π‒π entre adsorvato e adsorvente; 

 O estudo de cinética de adsorção em batelada das resinas de poli(DVB) e poli(Sty/DVB) 

indicou que para ambas as resinas, os sistemas apresentaram alta adsorção de PHE nos 

primeiros minutos. O modelo de pseudo-segunda ordem representou melhor os dados 

obtidos experimentalmente para a cinética de adsorção dos dois sistemas estudados. Os 

valores das capacidades máximas de adsorção obtidas experimentalmente (qe,exp) e 

calculada (qe,calc) apresentaram uma concordância. As constantes de velocidade de 

pseudo-segunda ordem (k2) obtidas para ambas as resinas mostraram que a interação 

entre adsorvato e adsorvente ocorreu de forma rápida. Dentre os modelos difusionais, o 

que melhor se ajustou aos dados obtidos foi o de Urano-Tachikawa sendo obtido um R² 

de 0,956 e 0,906 para as resinas de poli(DVB) e poli(Sty/DVB), respectivamente; 

 Os ensaios de adsorção em coluna (fluxo contínuo), para remoção de PHE pela resina 

de poli(DVB), permitiu a obtenção do ponto de saturação através da construção da curva 

de ruptura para o sistema. A saturação ocorreu após a eluição de aproximadamente 11,8 

L de solução de PHE (1,0 mg L‒1). Estes estudos provaram que as resinas poliméricas 

reticuladas possuem alta eficiência de remoção de destes contaminantes em meio 

aquoso. 
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6 SUGESTÕES 

 

 

Tendo em vista a contribuição para realização de pesquisas posteriores relacionadas a 

estudos de adsorção de HPAs em meio aquoso, sugere-se: 

 

 Determinar a área específica, volume de poro e diâmetro médio de poros de todas as 

resinas; 

 Aplicar as resinas de poli(DVB) e poli(Sty/DVB) como adsorventes para a pré-

concentração de HPAs utilizando a técnica SPE em coluna; 

 Avaliar a seletividade destas resinas em soluções aquosas contendo mistura de HPAs; 

 Realizar estudos de equilíbrio de adsorção em batelada variando a concentração de PHE 

em solução e a massa de adsorvente utilizado e aplicar os modelos de isotermas de 

adsorção (Langmuir, Freundlich e Temkin) entre outras; 

 Avaliar a capacidade de regeneração do adsorvente por meio de ciclos de adsorção e 

dessorção. 
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APÊNDICE – Espectros de emissão de fluorescência de solução de PHE antes e depois do 

tratamento com as resinas poliméricas reticuladas 
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Fonte: O autor, 2022. 
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