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RESUMO 

 

Uma crise global relacionada a água não deve ser descartada, pois a capacidade de 

abastecimento regida pelo ciclo hidrológico não será capaz de suprir o aumento da demanda, 

da má gestão dos recursos hídricos e da poluição presente neles. Eventos climáticos intensos 

geram alagamentos em centros urbanos brasileiros promovendo a mistura das águas superficiais 

com as residuais e, consequentemente, um aporte de contaminantes nas águas superficiais. 

Além disso, a baixa quantidade de residências com saneamento básico e a precária condição 

socioeconômica dos residentes de algumas cidades brasileiras favorecem o escoamento de 

esgoto a céu aberto em ruas e sarjetas. Visando mitigar a contaminação dessas águas, a adição 

do biochar no solo tem sido utilizada com o intuito de aumentar a retenção de contaminantes 

como fármacos, microplásticos, contaminantes orgânicos, metais pesados e outros. Sendo 

assim, objetiva-se analisar o impacto das Camadas Filtrantes nos mecanismos de transferência 

de antibióticos do grupo das sulfonamidas presentes em águas superficiais urbanas, com e sem 

a aplicação de biochar. Para a análise da dinâmica da água do solo, foi utilizado o traçador na 

forma do sal, KBr. Como contaminantes foram utilizados os antibióticos Sulfadiazina (SDZ) e 

Sulfametoxazol (SMX) na sua forma pura, ou padrão analítico. Como camada reativa 

permeável foi utilizado o biochar produzido a partir da casca do café. Ensaios de sorção foram 

realizados em batelada, utilizando a proporção camada filtrante: solução de 1:10. Já para o 

transporte dos solutos, foi utilizado um sistema de bombas peristálticas e colunas 

cromatográficas de vidro e para determinação das concentrações do KBr, das soluções efluentes 

de cada coluna, foi utilizado um leitor de íons. Para a determinação da massa da solução 

deslocada através das colunas, foram utilizados capilares flexíveis de teflon, com 2,0 mm de 

diâmetro interno, e balanças digitais. As colunas de biochar e areia foram montadas em 

triplicata, de modo que a camada de biochar estivesse no centro da coluna. Além destas, também 

serão montadas colunas contendo apenas a areia, sem a adição do biochar. Já para a análise dos 

efluentes contendo os contaminantes, o SDZ e o SMX, foi utilizada a cromatografia líquida de 

alta eficiência. Com isso, mostrou-se que o biochar foi capaz de adsorver mais da metade da 

concentração inicial dos contaminantes (53% do SDZ e 59,7% do SMX) presentes nas soluções 

do batch enquanto que para os ensaios do transporte dos contaminantes, nas colunas, estes 

valores foram inferiores, 41% no caso do SDZ e 26,3% no caso do SMX. A discrepância entre 

os resultados dos ensaios de batch e de colunas estão relacionados às características dos dois 

ensaios, uma vez que no batch a camada filtrante não possui uma estrutura física bem definida, 

e todos os sítios ativos estão em contato com a solução dos contaminantes e o tempo de contato 
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entre o adsorvente e o adsorvato são maiores. Nas colunas, a estrutura física, organizacional, da 

camada filtrante permite que alguns poros não estejam hidraulicamente conectados, e 

consequentemente, nem todos os sítios ativos tiveram contato com os contaminantes. Deste 

modo, nota-se que o biochar oriundo da casca do café foi capaz de reduzir a carga de poluentes 

das águas superficiais, minimizando os impactos ambientais causados pela produção, uso e 

descarte de contaminantes emergentes como os antibióticos, os quais tem sito amplamente 

encontrados em corpos hídricos urbanos.   

    

Palavras-chave: antibióticos, biochar, ensaios em colunas, sulfonamidas.  
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ABSTRACT 

 

A global water crisis cannot be ruled out, as the supply capacity governed by the hydrological 

cycle will not be able to meet the increased demand, increased management of water resources, 

and the police presence in them. Intense weather events generate flooding in Brazilian urban 

centers, promoting the mixing of surface water with wastewater and, consequently, the transport 

of contaminants in surface water. In addition, the low number of homes with basic sanitation 

and the precarious socioeconomic conditions of residents in some brazilians cities favor the 

open flow of sewage in streets and gutters. Aiming to mitigate the contamination of these 

waters, the addition of biochar has not only been used to increase the retention of contaminants 

such as pharmaceuticals, microplastics, organic contaminants, heavy metals, and others. 

Therefore, the objective is to analyze the impact of filter layers on the transfer mechanisms of 

antibiotics from the sulfonamide group present in surface urban waters, with and without the 

application of biochar. For the analysis of soil water dynamics, the tracer in the form of salt, 

KBr, was used. The antibiotics Sulfadiazine (SDZ) and Sulfamethoxazole (SMX) in their pure 

form, or analytical standard, were used as contaminants. Biochar produced from coffee bean 

husks was used as a permeable reactive layer. Sorption tests were performed in batches, using 

a filter layer:solution ratio of 1:10. For the transport of solutes, a system of peristaltic pumps 

and glass chromatographic columns was used, and to determine the concentrations of KBr in 

the effluent solutions of each column, an ion reader was used. To determine the mass of the 

solution displaced through the columns, flexible Teflon capillaries with an internal diameter of 

2.0 mm and digital scales were used. The biochar and sand columns were assembled in triplicate 

with a layer of biochar in the center, which was facing the sand. In addition, columns containing 

only sand, without the addition of biochar, were also assembled. High-performance liquid 

chromatography was used to analyze the effluents containing the contaminants SDZ and SMX. 

This showed that biochar was able to adsorb more than half of the contaminants (53% of SDZ 

and 59.7% of SMX) present in the batch solutions, while for the contaminant transport tests in 

the columns, these values were lower, 41% in the case of SDZ and 26.3% in the case of SMX. 

The discrepancy between the results of the batch and column tests is related to the 

characteristics of the two tests, since in the batch test the filter layer does not have a well-

defined physical structure, and all active sites are in contact with the contaminant solution and 

the contact time between the adsorbent and the adsorbate is longer. In the columns, the physical 

and organizational structure of the filter layer allows some pores to not be hydraulically 
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connected and, consequently, not all active sites had contact with the contaminants. Thus, it is 

noted that the biochar from coffee husks was able to reduce the pollutant load of surface water, 

minimizing the environmental impacts caused by the production, use and disposal of emerging 

contaminants such as antibiotics, which are widely found in urban water bodies. 

Keywords: antibiotics, biochar, column assays, sulfonamides. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

A Organização Mundial de Saúde tem alertado para o surgimento de bactérias 

resistentes aos antibióticos, devido ao abuso dessas substâncias que alteram a biota humana por 

meio dos genes resistentes a antibióticos e podem se tornar uma das maiores ameaças à saúde 

pública no século XXI. Segundo Rodriguez-Mozaz et al. (2015) os antibióticos têm sido 

amplamente prescritos desde 1930, como uso das sulfonamidas, cujos resíduos têm sido 

lançados ou carreados pelas águas residuais urbanas devido ao uso excessivo e ao descarte 

inadequado daqueles que não foram utilizados.   

Até 2050 é esperado que 70% da população mundial esteja vivendo em centros urbanos 

e que, até o fim do século, 8,5 bilhões de pessoas estejam morando nas cidades (Organisation 

for Economic Co-operation and Development, 2013). Contudo, esse aumento migratório da 

população do campo para as cidades tem gerado um crescimento desordenado dos centros 

urbanos, trazendo consigo um aumento da quantidade de solo impermeabilizado (Holanda; 

Soares, 2019). Shuster et al. (2005) e Obropta e Monaco (2018) afirmam que essa expansão, 

também acarreta no aumento do volume do escoamento superficial e da velocidade do fluxo 

das águas residuais e, consequentemente, deixando as bacias urbanas mais vulneráveis, no que 

diz respeito, principalmente a contaminação do solo por causa do carreamento de substâncias 

depositadas sobre as calçadas e rodovias. 

Além disso, os baixos percentuais de residências com acesso ao saneamento básico 

trazem consigo uma grande problemática em dias de precipitações intensas, onde os 

alagamentos, muito comuns em centros urbanos, causam a mistura das águas residuais 

contaminadas, provenientes dos esgotos a céu aberto, com as águas pluviais. Além disso, na 

Região metropolitana do Recife, por exemplo, essa mistura também ocorre devido às ligações 

clandestinas que existem entre os condutos de drenagem urbana e as tubulações que carreiam 
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as águas residuais, elevando os níveis de contaminação presentes nas águas superficiais urbanas 

(Oliveira et al., 2021).    

Segundo o Sistema Nacional de Informações Sobre Saneamento (2019), 56,04% da 

população da cidade de Recife não têm acesso ao serviço de coleta do esgotamento sanitário. 

Em outras cidades da RMR esse percentual chega a superar os 80%, como ocorre com a cidade 

de Jaboatão dos Guararapes.  

Outra importante fonte de intrusão de antibióticos nas águas residuais urbanas são os 

hospitais, uma vez que aproximadamente 50% da dosagem de antibióticos, administrada em 

seres humanos, não é metabolizada e chegam ao solo por meio das águas residuais e superficiais 

(Redke et al., 2009; Nazari et al., 2016; OECD, 2019; Juela et al., 2021).   

Contudo, Wang et al. (2017) mostraram que antibióticos como a cefalexina não são 

removidos completamente pelas estações de tratamento de esgoto. Watkinson, Murby e 

Costanzo (2007), ao estudarem os efluentes das estações de tratamento de esgoto na Austrália 

também mostraram que a ciprofloxacina, o sulfametoxazol, trimetoprina e outros também 

foram encontrados em concentrações alarmantes (μg L-1). 

Outra forma de intrusão de contaminantes em centros urbanos está ligada às excretas de 

animais de estimação, os quais urinam e defecam em parques, calçadas e praças, sem que seus 

donos se responsabilizem pela coleta e descarte adequado dessas excretas. E mesmo que o 

fizessem, não há como realizar a coleta da urina dos animais, por exemplo, a qual também 

contém os antibióticos associados a ela, os quais, por sua vez, são carreados pelas águas pluviais 

até atingirem o solo. 

Diversos fármacos como ibuprofeno, paracetamol, sulfametoxazol, sulfadiazina 

clorofenicol, diclofenaco e outros chegam ao solo e ao aquífero freático (Ahmed; Hameed, 

2018), de modo que as sulfonamidas, uma das maiores classes de antibióticos que possuem alto 

grau de ionização e mobilidade em água e no solo (Vithanage et al., 2015). Os representantes 
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dessa classe são comumente utilizados no tratamento de infecções dos sistemas urinário, 

intestinal, respiratório e gástrico (Boxall et al., 2004; Dong et al., 2021). Segundo Kim et al. 

(2011) e Ok et al. (2011), os antibióticos têm sido encontrados na água e no solo em 

concentrações relativamente elevadas em diversos locais do mundo.      

Os riscos ambientais acarretados pela contaminação das águas da chuva por antibióticos, 

ou seja, contaminantes emergentes (Zhang et al., 2016), estão atrelados, principalmente, ao fato 

de serem bioativos, com atividades específicas em humanos ou animais. Além disso, esses 

fármacos tendem, por concepção, a serem persistentes, mantendo suas propriedades ativas por 

mais tempo para manutenção de sua eficácia terapêutica (Gondim, 2014). Deste modo, um dos 

grandes riscos da presença de antibióticos no freático é a ingestão desnecessária, que pode 

acarretar em uma resistência por parte dos seres humanos e animais, dificultando tratamentos 

futuros (Ma et al., 2022). 

Sendo assim, com tantos problemas atrelados a presença de antibióticos no meio 

ambiente, surge a motivação pra o uso de materiais reativos utilizados na remoção de 

contaminantes, como o biochar que é oriundo da pirólise da matéria orgânica, deve-se às 

alterações geradas por sua inserção no solo, como a melhoria da capacidade de retenção de 

água, na adsorção de substâncias nocivas. Neste caso, o biochar vem sendo utilizado, por alguns 

pesquisadores (Vithanage et al., 2015; Al-Wabel et al., 2021; Jiang et al., 2023) na remoção de 

antibióticos do solo, de modo que os resultados mostraram uma redução nas concentrações de 

sulfametazina, sulfametoxazol, sulfadiazina, ciprofloxacina e outros.   

Diante do exposto observa-se a necessidade de avaliar os problemas causados pelo uso 

excessivo e descarte inadequado de antibióticos de uso humano e veterinário em águas 

superficiais presentes em centros urbanos.  

 

 



20 

 

1.2  Objetivos 

 

1.2.1 Objetivo Geral 

 

Analisar o efeito das Camadas Filtrantes Permeáveis nos mecanismos de transferência de 

antibióticos do grupo das sulfonamidas (Sulfametoxazol, SMX, e Sulfadiazina, SZD), em águas 

superficiais urbanas, com a aplicação de biochar.  

 

1.2.2 Objetivos específicos 

 

 

● Avaliar a capacidade do biochar, como camada filtrante, na remoção de antibióticos de 

águas urbanas superficiais; 

 

● Avaliar as interações biochar-antibióticos na remoção destes contaminantes presentes 

em águas superficiais urbanas; 

 

● Analisar os mecanismos de transporte de Antibióticos por meio de ensaios de eluição 

em colunas de solo; 

 

● Compreender o transporte e a interação dos antibióticos no solo por meio de modelagem 

matemática para descrever os principais fenômenos físicos e químicos. 
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2 REVISÃO DE LITERATURA 

 

4.3  Contaminação das águas em centros urbanos 

 

Majoritariamente, a carga de poluentes presentes nas águas residuais de origem pluvial 

advém do acúmulo destes sobre as superfícies impermeabilizadas dos centros urbanos e o 

restante é decorrente do carreamento dos contaminantes presentes na atmosfera (Assis, 2020). 

A depender da localidade em que a água está escoando, há uma variação nas quantidades e no 

tipo destes contaminantes, de modo que próximo a rodovias movimentadas a quantidade de 

metais pesados, sólidos totais suspensos, nitrogênio total e fósforo total presentes nessas águas 

costuma ser maior que em vias com pouco movimento, assim como no primeiro “flush” tende 

a ser maior que no segundo (Leong et al., 2017; Schwammberger; Walker; Lucke, 2017). Já em 

vias urbanas, que cortam grandes polos residenciais, é comum se encontrar contaminantes 

orgânicos, como os fármacos que são introduzidos por meio das excretas dos animais de 

estimação e dos seres humanos.   

Além dessas, há uma outra via de intrusão de poluentes em águas pluviais e subterrâneas, 

como é o caso da mistura que ocorre entre os condutos que carreiam o esgoto, ainda não tratado, 

com as águas pluviais, e no caso da falta de saneamento básico, propiciando o escoamento a 

céu aberto de águas residuais, cinzas e negras, e sua infiltração no solo, atingindo os lençóis 

freáticos (Sistema Nacional de Informações Sobre Saneamento, 2019; Araújo Júnior; Azevedo, 

2021; Oliveira et al., 2021).  

Nesta última via citada, há a intrusão de diversos contaminantes orgânicos, como por 

exemplo os fármacos, mais especificamente os antibióticos, os quais são diretamente 

despejados nas águas residuais domiciliares, hospitalares e industriais por meio das excretas 



22 

 

dos seres humanos e do tratamento insuficiente que é realizado nas Estações de Tratamento de 

Esgoto (ETE), ou diretamente por meio das excretas dos animais (Figura 1) (OECD, 2019).   

 

Figura 1. Principais caminhos de intrusão dos antibióticos no meio ambiente. 

 

Fonte: OECD, 2019. 

 

Rodríguez-Mozaz et al. (2015) estudaram os níveis de poluição de águas residuais 

urbanas domiciliares, tendo encontrado diversos tipos de antibióticos, como a Ciprofloxacina, 

Azitromicina, Sulfametoxazol, entre outros. Além disso, estes autores também mostraram que 

nem todos os antibióticos foram consideravelmente removidos após o tratamento das águas 

residuais. Mostrando assim a dificuldade que existe em serem biodegradados (Zhang et al., 

2016).  
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Além deste autores, Ma et al. (2022) também analisaram as concentrações de antibióticos 

em águas urbanas, encontrando altos valores de Clorotetraciclina (acima de 80 ng.L -1), 

Tetraciclina (acima de 70 ng.L-1), Azitromicina e Eritromicina (acima de 60 ng.L-1), 

Sulfametoxazol (acima de 25 ng.L-1), Sulfadiazina (aproximadamente 15 ng.L-1), entre outros. 

Eles ainda mostraram que os maiores valores obtidos foram na estação chuvosa, pois o 

carreamento destes poluentes é maior, refletindo assim numa maior interação entre as águas 

pluviais e as águas residuais.   

Lyu et al. (2020) apontaram que antibióticos das classes das Sulfonamidas, Tetraciclinas 

e Quinolonas são os mais encontrados em águas superficiais, de modo que suas presenças estão 

atribuídas não só às atividades de cultura, como agricultura e aquicultura, mas também às águas 

residuais de origem doméstica.  

Neste caso, a presença de antibióticos de uso humano e veterinário, como o 

sulfametoxazol e a sulfadiazina em águas urbanas superficiais, subsuperficiais e em efluentes 

de estações de tratamento de esgoto e de distribuição água foram identificadas (Hirsch et al., 

1999; Lindsey et al., 2001; Dong et al., 2019). Estes autores encontraram valores destes 

contaminantes, da ordem de 10-9 ou 10-6 g.L-1, mas nem por isso deve-se descartar sua 

contribuição na contaminação das águas urbanas e os riscos atrelados (Kümmerer et al., 2009). 

Segundo a OECD (2019) os fármacos são concebidos para apresentarem uma resposta 

metabólica já a baixas dosagens. 

Huang et al. (2007) estudaram a caracterização das águas pluviais que escoam 

superficialmente em uma bacia hidrográfica de Macau (Yalianfang, com 60% do solo 

impermeabilizado), cidade que possui uma infraestrutura separada de coleta, de modo que há 

uma para água da chuva e outra para o esgoto. A área de captação de Yalianfang é composta, 

majoritariamente, por empreendimentos residenciais e comerciais (34,8%) e por parques com 

solo não impermeabilizado.  
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Estes autores mostraram que ao comparar os valores de sete indicadores de poluição com 

os padrões preestabelecidos pela State Environmental Protection Administration (SEPA-

China), dois deles se apresentaram em níveis muito maiores, o nitrogênio total e a demanda 

química de oxigênio, de modo que as médias dos valores encontrados nas amostras são 8,5 e 

201,4 mg.L-1, enquanto que os valores limites são ⩽ 2 e ⩽ 40 mg.L-1, respectivamente. 

Huang et al. (2007) associaram a presença da área não impermeabilizada com os altos 

níveis de nitrogênio e aos altos valores de sólidos totais em suspensão, devido ao carreamento 

do solo. Outro fator importante que foi observado é que os maiores teores de poluentes contidos 

nas amostras foram observados no último evento chuvoso (ocorrido em 14/11/2005), cujo 

evento foi precedido pelo maior tempo de estiagem e que teve o segundo maior aporte (11,4 

mm), corroborando com o que foi observado por Yaziz et al. (1989). Além disso, os picos dos 

valores de nitrogênio total e dos sólidos totais em suspensão foram observados no início do 

fluxo do escoamento superficial, comprovando que o primeiro “flush” realmente carreia uma 

carga maior de poluentes (Deletic, 1998). 

Apesar de muito difundido pelo mundo e em outras localidades do Brasil, o estudo das 

águas urbanas, a respeito da sua contaminação e purificação, principalmente no que diz respeito 

a águas de origem pluvial, tem sido pouco desenvolvido em Recife e na sua região 

metropolitana. Contudo, segundo Assis (2020) e Cabral, Santos e Gama (2010) os principais 

tipos de contaminantes das águas de origem pluvial são os compostos os orgânicos e metais 

pesados. Estes poluentes tendem a se originarem, por exemplo, a partir da utilização de 

pesticidas e fertilizantes, da incineração de resíduos urbanos, da combustão de carvão e óleos, 

do desgaste de componentes da frota veicular, como pneus e pastilhas de freio, e outros 

(Tavares; Carvalho, 1992).  

Sendo assim, alguns autores como Veras et al. (2019), por exemplo, analisaram a presença 

de fármacos no Rio Beberibe (Recife). Estes pesquisadores mostraram que a destinação 
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inadequada de efluentes domésticos, os quais costumam se misturar com a água da chuva, tem 

sido uma porta de entrada de substâncias como paracetamol e o diclofenaco nos corpos hídricos, 

e que este último possui concentrações muito maiores que as do paracetamol, chegando a quase 

0,2 mg.L-1.   

Já visando analisar a eficiência de aditivos biológicos no tratamento de águas residuais 

que escoam superficialmente na cidade do Recife, Silva et al. (2009) mostraram que os 

principais contaminantes eram componentes orgânicos. Carvalho Filho (2019) também 

constatou a presença de fármacos em corpos hídricos urbanos, encontrando paracetamol, 

diclofenaco, dipirona e ibuprofeno, com concentrações máximas acima de 10 mg.L-1. 

 

4.4  Antibióticos 

 

Antibióticos são compostos quimioterápicos produzidos natural ou artificialmente com 

o intuito de tratar doenças infecciosas produzidas por fungos, bactérias e protozoários, em seres 

humanos e animais (Kümmerer et al., 2009; Zhang et al., 2009; Rodriguez-Mozaz et al., 2015). 

Além disso, também podem ser utilizados como promotores de crescimento na produção 

animal, e podem ser agrupados mediante sua estrutura química ou seus mecanismos de ação 

(Kümmerer et al., 2009; Liu et al., 2018). 

As duas formas de introdução dos antibióticos no meio são os naturais, por meio da 

produção bacteriana, como produto do seu metabolismo, ou antrópicas por meio das emissões 

das estações de tratamento de água e esgoto e do escoamento superficial nos centros urbanos 

(Larsson et al., 2007; Rodriguez-Mozaz et al., 2015; Tamhankar; Stalsby Lundborg, 2019). As 

classes mais comuns de antibióticos são as tetraciclinas, os aminoglicosídeos, as sulfonamidas, 

os glicopeptítedos, as quinolonas e os β-lactâmicos, que incluem as penicilinas, as 

cefalosporinas e os carbapenêmicos.  
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As sulfonamidas são antibióticos produzidos artificialmente que possuem um 

grupamento do tipo X-SO2NH2 (Figura 2) e são utilizados, principalmente, no tratamento de 

infecções bacterianas e causadas por outros microrganismos. As sulfonamidas também são 

utilizadas como inibidores antivirais da protease do Vírus da Imunodeficiência Humana (HIV), 

em medicamentos utilizados no tratamento da caspa, do Alzheimer e como agentes 

anticancerígenos (Gulçin; Taslimi, 2018).    

 

Figura 2. Principais antibióticos das classes das sulfonamidas 

 

Fonte: Adaptado de Sigma-Aldrich. 

 

Segundo Guo et al. (2014) a excreção das sulfonamidas não metabolizadas nas fezes e 

urina de seres humanos e animais é uma das principais fontes de introdução desses antibióticos 

para o ecossistema aquático. Essa introdução se dá por meio do escoamento da água da chuva, 

carreando as excretas de animais de estimação, por exemplo, ou pelas águas residuais urbanas 
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e pelos efluentes das estações de tratamento de esgoto, uma vez que os condutos urbanos que 

transportam essas as águas da chuva e do esgoto podem ser únicos ou individualizados (Oliveira 

et al., 2021).  

Devido a essa vasta aplicabilidade, a sua alta eficiência e aos baixos custos de produção, 

as sulfonamidas são uns dos grupos de antibióticos mais utilizados no mundo (Zheng et al., 

2013) e, por isso, alguns como o sulfamotoxazol é uns dos antibióticos mais encontrados no 

solo e na água (Luo et al., 2011; He et al., 2019; Lyu et al., 2020).  

 

4.5 Transferência de soluto nos solos 

 

Após uma precipitação, durante o processo de irrigação, chuvas ou despejo de efluentes, 

a água que chega ao solo tende a dissolver solutos, os quais incluem minerais e matéria orgânica 

em decomposição, além de contaminantes como metais pesados (Rech et al., 2019), pesticidas 

(Kafilzadeh et al., 2012), antibióticos (Lyu et al., 2020), entre outros. A concentração dos 

solutos no solo pode variar de nano e microgramas por litro ou por quilograma, no caso de 

antibióticos (Gondim, 2014), ou em escalas maiores, acima de alguns microgramas por litro 

(Hilel, 1998). 

A medida que se move através do perfil, a água carrega uma carga de poluentes em seu 

fluxo convectivo, onde uma parte destes é retida por meio da sorção, a qual depende de uma 

série de processos físico-químicos interligados e inerentes a interação com a fração sólida do 

solo, como o pH, a concentração e composição da solução do solo, transformações biológicas 

causadas pela fauna e flora e pela temperatura (Prevedelo, 1996).  

Além de se moverem com a água do solo, os solutos também se movimentam dentro 

dela, por conta da diferença de concentração. Há três processos que controlam o transporte dos 

solutos no solo: a convecção e a advecção, a difusão molecular e a dispersão hidrodinâmica. 
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Deste modo, uma melhor compreensão entre as interações que ocorrem com o solo e a água 

acrescida dos solutos é importante para a gestão ambiental, uma vez que isto pode afetar a 

qualidade do solo e dos corpos hídricos subsuperficiais (Hilel, 1998). 

 

2.2.1 Convecção 

 

O transporte convectivo da água no solo, também conhecido como fluxo darciano 

(Hillel, 1998), depende das características hidrodinâmicas do meio e tem a ele atrelado o fluxo 

de solutos, Jc, o qual depende da sua concentração c. Este fluxo é descrito pela Equação 1: 

 

𝐽𝑐 = 𝑞𝑐     𝑜𝑛𝑑𝑒   𝑞⃗ =  − (𝑘(𝜃) 
𝜕𝐻

𝜕𝑧
)                                                                                      (1) 

 

em que c representa a concentração do soluto, H é o potencial total, z a profundidade do solo, 

K(θ) a condutividade hidráulica não saturada, q a densidade do fluxo da água. 

Ou o fluxo dos solutos pode ser expresso em função da sua velocidade média aparente, 

𝑣̅, a qual é tomada como a distância percorrida em llinha reta no solo por unidade de tempo, 

Equação 2. 

 

𝐽𝑐 = 𝑐𝑣̅𝜃                                                                                                                                 (2) 

 

2.3.2 Difusão molecular  

 

Os solutos contidos na solução do solo apresentam-se distribuídos de maneira não-

uniforme, fazendo com que exista um gradiente de concentração (Hillel, 1998). Este gradiente 

é responsável pela difusão dos solutos, de modo que eles migrem de onde há uma maior para 
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onde há uma menor concentração. A taxa de difusão é regida pela primeira lei de Fick para o 

gradiente de concentração c:  

 

𝐽𝑑 = −𝐷0
𝜕𝑐

𝜕𝑧
                                                                                                                        (3) 

 

em que  
𝜕𝑐

𝜕𝑧
  representa o gradiente de concentração do soluto, 𝐷0, o coeficiente de difusão para 

um determinado soluto na água e 𝐽𝑑 é a taxa de difusão. Este coeficiente, 𝐷0, tende a ser maior 

que o do solo, 𝐷𝑠, quando se trata da difusão na fase líquida, uma vez que a solução do solo 

ocupa, no máximo, um volume igual a porosidade. Além disso, o real caminho pelo qual a 

solução do solo se difunde não pode ser estimado, com precisão, em linha reta (Hillel, 1998). 

Por isso, a tortuosidade,  𝜉, a qual apresenta valores menores ou iguais a um e depende de θ, é 

um parâmetro significante no processo de difusão dos solutos, Equação 4. 

 

𝐷𝑠 = 𝐷0𝜃𝜉                                                                                                                      (4) 

 

2.3.3 Dispersão hidrodinâmica 

 

Este terceiro processo de transporte baseia-se na não uniformidade da velocidade do 

fluxo microscópico, uma vez que em poros maiores a solução do solo se move mais rápido do 

que em poros mais estreitos. Além disso, sabe-se também que a velocidade tende a ser maior 

no centro do poro do que em suas paredes, fazendo com que parte da solução do solo vá ficando 

para trás, seguindo a lei de Newton da viscosidade (Figura 3).  
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Figura 3. Distribuição da velocidade do fluxo nos poros do solo 

 

Fonte: Adaptado de Libardi (2005). 

 

Deste modo, este processo de transporte dos solutos é diferente do difusivo, mas por se 

tratar da mistura e de um eventual equilíbrio de concentrações entre as porções da solução do 

solo, seu efeito é análogo ao da difusão molecular (Hillel, 1998). Matematicamente a dispersão 

hidrodinâmica também é similar a difusão molecular (Equação 3), de modo que no lugar de 𝐷𝑠 

é utilizado o coeficiente de dispersão (𝐷ℎ), o qual possui uma dependência linear da velocidade 

média do fluxo: 

 

𝐷ℎ = 𝜆𝑣̅                                                                                                                                    (5) 

 

em que 𝜆 representa a dispersividade. 

  

Por conta da similaridade entre os efeitos dos processos dispersivos e difusivos da água 

do solo, é comum assumi-los como complementares e em um único termo, o coeficiente de 

difusão-dispersão (𝐷), o qual é uma função da umidade e da velocidade média, Equação 6. 

  

𝐷(𝜃, 𝑣̅) = 𝐷𝑠(𝜃)𝐷ℎ(𝑣̅)                                                                                                             (6) 
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2.3.4 Modelo de convecção-dispersão - CDE 

 

Apesar de haver diversas formas de transporte de solutos no solo, as três, supracitadas, 

ocorrem concomitantemente, de modo que o fluxo total, 𝐽, pode ser representado pela soma dos 

fluxos convectivos (𝐽𝑐) e difusivo-dispersivo (𝐽𝑑), Equação 7: 

 

𝐽 = 𝐽𝑐 + 𝐽𝑑                                                                                                                                 (7) 

 

substituindo as Equações 2 e 3 na Equação 7 obtem-se: 

 

𝐽 = 𝑣̅𝜃𝑐 − 𝐷0
𝜕𝑐

𝜕𝑧
  ou  𝐽 = 𝑣̅𝜃𝑐 −  𝐷(𝜃, 𝑣̅) 

𝜕𝑐

𝜕𝑧
                                                                                 (8)     

  

Contudo, a Equação 8 representa apenas o fluxo no estado estacionário e limitada à 

solutos que não possuem qualquer tipo de interação química ou biológica com a matriz do solo 

(Hillel, 1998). Para analisar o estado transiente, deve-se considerar que as concentrações, e 

logicamente, o fluxo variam com o tempo, segundo o princípio da continuidade, que para o 

transporte dos solutos no solo pode ser descrito por: 

 

𝜕(𝜃𝑐)

𝜕𝑡
= −

𝜕𝐽

𝜕𝑧
                                                                                                                             (9)    

 

combinando as Equações 8 e 9, temos: 

 

  
𝜕(𝜃𝑐)

𝜕𝑡
= −

𝜕(𝑣̅𝜃𝑐− 𝐷(𝜃,𝑣̅) 
𝜕𝑐

𝜕𝑧
)

𝜕𝑧
                                                                                                     (10) 
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Para um fluxo constante da solução do solo, 𝜃, 𝑣̅ e 𝐷 podem ser tratados como 

constantes, reduzindo a Equação 11 a:  

 

𝜃
𝜕𝑐

𝜕𝑡
= −𝑣̅ 

𝜕𝜃𝑐

𝜕𝑧
+ 𝜃𝐷

𝜕2𝑐

𝜕𝑧2  ou  
𝜕𝑐

𝜕𝑡
= −𝑣̅ 

𝜕𝑐

𝜕𝑧
+

𝐷

𝜃

𝜕2𝑐

𝜕𝑧2                                                                       (11) 

 

Caso o soluto em questão venha a interagir química ou biologicamente, a expressão do 

modelo CDE (Equação 12) pode ser reescrita como: 

 

𝜃
𝜕(𝑐+𝜌𝑑𝑆)

𝜕𝑡
= −𝑣̅ 

𝜕𝜃𝑐

𝜕𝑧
+ 𝜃𝐷

𝜕2𝑐

𝜕𝑧2                                                                                               (12) 

 

em que 𝜌𝑑 representa a densidade do solo e S é a fração do soluto adsorvida pela matriz do solo.  

 A relação entre as concentrações dos solutos na matriz e na solução do solo pode ser 

observada por meio de isotermas, as quais podem ser de diversos tipos, incluindo a de adsorção 

linear, a qual está apresentada na Equação 13, em que representa o coeficiente de partição matriz 

- solução do solo (Selim et al., 1990). 

 

𝑆 = 𝐾𝑑𝑐                                                                                                                                  (13) 

 

em que 𝐾𝑑 representa o coeficiente de partição solo-solução (Milfont et al., 2006).  

Se se considerar que o regime da transferência da solução do solo é permanente e 

substituindo a Equação 13 na Equação 12, tem-se:  

 

𝑅
𝜕𝑐

𝜕𝑡
= 𝐷

𝜕2𝑐

𝜕𝑧2 − 𝑣̅
𝜕𝑐

𝜕𝑧
                                                                                                                (14) 
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de modo que R representa o fator de retardo dado por:  

 

𝑅 = 1 +
𝜌𝑑𝐾𝑑

𝜃
                                                                                                                        (15) 

  

 

2.3.5 Modelo CDE de duas regiões de água móvel e imóvel – (CDE-MIM) 

 

O modelo CDE-MIM é um pouco mais complexo por considerar que uma das razões 

para o transporte anômalo são os caminhos preferenciais da solução do solo dentro dos poros, 

de modo que por menor que seja este tipo de transporte, a sua contribuição é significativa para 

o fluxo dos solutos, fazendo com que uma parte deles migre para regiões estagnadas (Li et al., 

2020). As regiões estagnadas podem reter, trocar e estocar água, possuindo um conteúdo de 

água imóvel, θim, e as não estagnadas ou móveis, possuem um conteúdo de água móvel, θm, 

logo o conteúdo total da água no solo é dado por: 

 

 𝜃 = 𝜃𝑚 + 𝜃𝑖𝑚                                                                                                                       (16) 

 

Já as concentrações dos solutos presentes em ambas as regiões, móveis e imóveis (cm e 

cim, respectivamente), nada mais são que relações entre as quantidades de solutos e o volume 

de água em cada uma das respectivas regiões, de modo que a concentração total é dada por: 

  

𝑐 ∙ 𝜃 = 𝑐𝑚 ∙ 𝜃𝑚 + 𝑐𝑖𝑚 ∙ 𝜃𝑖𝑚                                                                                                    (17) 

 

Substituindo a Equação 17 na Equação 11, tem-se: 
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𝜃𝑚
𝜕𝑐𝑚

𝜕𝑡
+ 𝜃𝑖𝑚

𝜕𝑐𝑖𝑚

𝜕𝑡
= −𝑣̅𝑚𝜃𝑚

𝜕𝑐𝑚

𝜕𝑧
+ 𝜃𝑚𝐷𝑚

𝜕2𝑐𝑚

𝜕𝑧2 + 𝜃𝑖𝑚𝐷𝑖𝑚
𝜕2𝑐𝑖𝑚

𝜕𝑧2                                    (18) 

 

em que 𝜈𝑚 representa a velocidade média da água nos poros da região móvel e 𝐷𝑚 e 𝐷𝑖𝑚 são 

os coeficientes de difusão-dispersão das regiões móveis e imóveis, respectivamente. 

 Segundo as abordagens de Coats e Smith (1964) e Brusseau (1993), a transferência por 

meio da difusão molecular, que ocorre primordialmente na região imóvel, é muito pequena 

quando comparada a dispersão hidrodinâmica, logo 𝐷𝑖𝑚 pode ser considerada desprezível. Com 

isso, a Equação 18 pode ser simplificada para: 

 

𝜃𝑚
𝜕𝑐𝑚

𝜕𝑡
+ 𝜃𝑖𝑚

𝜕𝑐𝑖𝑚

𝜕𝑡
= −𝑣̅𝑚𝜃𝑚

𝜕𝑐𝑚

𝜕𝑧
+ 𝜃𝑚𝐷𝑚

𝜕2𝑐𝑚

𝜕𝑧2                                                              (19) 

 

 A taxa de troca dos solutos entre as regiões móveis e imóveis pode ser descrita por uma 

relação de primeira ordem, a qual é expressa pela Equação 20, 

 

𝜃𝑖𝑚
𝜕𝑐𝑖𝑚

𝜕𝑡
= 𝛼(𝑐𝑚𝑐𝑖𝑚)                                                                                                     (20) 

 

de modo que 𝛼 representa o coeficiente de troca de massa entre as duas regiões, móvel e imóvel 

(Jaynes et al., 1995). 

 

2.3.6 Modelo CDE de dois sítios de sorção (CDE – Two Sites) 

 

Este modelo considera a ausência de equilíbrio químico e que a sorção em alguns sítios 

é instantânea, enquanto outros são regidos por uma cinética de primeira ordem (Cameron; 
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Klute, 1977). Deste modo, a combinação entre as parcelas de equilíbrio e da cinética descrevem 

o modelo de transporte químico, dado pela expressão: 

 

𝛽𝑅
𝜕𝑐1

𝜕𝑇
+ (1 − 𝛽)𝑅

𝜕𝑐2

𝜕𝑇
+ 𝜇1𝑐1 =

1

𝑃𝑒

𝜕2𝑐

𝜕𝑧2 −
𝜕𝑐1

𝜕𝑧
                                                                         (21) 

 

em que 𝛽 representa a fração dos sítios de sorção que possuem um equilíbrio instantâneo com 

a solução do solo e (1 − 𝛽) representa as frações em que o equilíbrio só ocorre ao longo do 

tempo, ou seja, da cinética. 𝛽 pode ser expresso pela Equação 22. 𝑐1e 𝑐2 representam as 

concentrações nos sítios onde há e não há equilíbrio, t é o tempo, z a coordenada espacial que 

representa a profundidade, 𝜇1é a constante de degradação e 𝑃𝑒 o número de Peclet. Já o T é o 

tempo adimensional (𝑇 = 𝜈𝑡. 𝐿−1), o qual é equivalente ao número dos volumes de poros que 

passam por uma coluna de comprimento L. 

 

𝛽 =
𝜃+𝜌𝑑𝑓𝐾𝐷

𝜃+𝜌𝑑𝐾𝐷
                                                                                                               (22) 

 

em que 𝑓 representa a quantidade de sítios em equilíbrio e 𝜌𝑑 é a densidade do solo.  

O segundo termo da Equação 21, (1 − 𝛽)𝑅
𝜕𝑐2

𝜕𝑡
, pode ser reescrito, segundo a Equação 

23, levando em consideração o número de Damköhler (𝜔), o qual representa o coeficiente de 

transferência de massa, Equação 24. 

 

(1 − 𝛽)𝑅
𝜕𝑐2

𝜕𝑡
= 𝜔(𝑐1 − 𝑐2)                                                                                                   (23) 

𝜔 =
𝛼(1−𝛽)𝑅𝐿

𝜈
                                                                                                                       (24) 
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em que 𝛼 é a taxa de cinética de primeira ordem para os sítios onde não há equilíbrio e 𝐿 

representa o comprimento da coluna. 

  

2.4  BRPs na purificação das águas urbanas 

 

 As Barreiras Reativas Permeáveis (BRPs), também denominadas de camadas filtrantes, 

são estruturas permeáveis pelas quais as águas subterrâneas passam e sofrem a ação de 

purificação. Neste caso, no interior da barreira reativa há um material, a camada reativa, que 

realiza a remoção dos contaminantes (Thakur et al., 2020). Contudo, o tipo e as características 

físico-químicas da camada reativa dependem da natureza do contaminante presente nas águas 

subterrâneas (Ahmed; Hameed, 2018). Os principais designs das BRPs são: “Funnel and gates 

systems” que direcionam o fluxo das águas subterrâneas para uma pequena área permeável e 

reativa e os “Continuous trench”, são caracterizados por conterem uma barreira horizontalmente 

instalada em meio ao fluxo, em que toda a sua extensão é permeável e possui um material 

reativo em seu interior (Thakur et al., 2020).        

 Muitos desses designs dessas BRPs levam em consideração, primordialmente, o 

substrato e sua granulometria, pois a dimensão dos poros não se deve levar em consideração só 

a carga hidráulica, mas também os problemas que possam vir a ser causados pelo 

preenchimento indevido destes vazios (Stefanakis; Akratos; Tshihrintzis, 2014; Thakur et al., 

2020).  

 As camadas reativas, constituintes das BRPs, vêm sendo frequentemente estudadas na 

remoção de diversos tipos de contaminantes, como o uso de esterco bovino, areia quartzosa 

coberta com hidroxiapatita e íons valência zero   na remoção de metais pesados (Trois; Cibati, 

2015; Zhang et al., 2018; Torregrosa et al., 2019); restos de matéria orgânica seca, carvão 

ativado, biochar e zeólitas na remoção de fármacos (Calisto et al., 2017; Lin et al., 2017; Sun 
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et al., 2017; Juela et al., 2021); e o biochar, as zeólitas e os íons de ferro valência zero na 

remoção de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) (Song et al., 2019; Li et al., 2020; 

Ekanayake et al., 2021). 

 Dentro das grandes classes de poluentes supracitadas há diversos representantes, como 

o Cu, Ni, Fe, Mn, Pb, Cr e o Zn, no caso dos metais pesados (Rech et al., 2019); o naftaleno, 

fluoranteno, antraceno, pireno, entre outros, no caso dos HPAs (Martínez-Toledo, et al., 2022); 

e paracetamol, sulfametoxazol, sulfadiazina, ibuprofeno, amoxilina, entre outros (Ahmed; 

Hameed, 2018; Liu et al., 2018), são exemplos de integrantes da classe dos fármacos ou 

contaminantes emergentes. Contudo, para a remoção de cada um desses, deve ser escolhido um 

tipo específico de material reativo. Tal escolha deve considerar não só a sua reatividade para 

com o contaminante, mas também o custo e a disponibilidade, a performance hidráulica e a 

compatibilidade ambiental dele (Naidu; Birke, 2015).  

 Sendo assim, a escolha pelo uso do bagaço da cana e dos sabugos de milho na 

remediação da água contaminada com sulfametoxazol, realizada por Juela et al. (2021) por 

exemplo, não apenas pela capacidade reativa, mas também por todos os demais fatores. Outros 

autores como Gong et al. (2022) utilizaram o biochar, produzido com algas azuis lacustres, na 

remoção da sulfadiazina, minimizando assim os custos atrelados a aquisição e produção da 

camada reativa (Gomes et al., 2022).     

 

2.5 Biochar 

  

O Biochar é um material poroso gerado a partir da queima da matéria orgânica, em 

condições anaeróbicas ou com baixas quantidades oxigênio (Beesley; Marmiroli, 2011; Cheng 

et al., 2019) e que transforma boa parte do carbono orgânico em forma estável, com anéis 

aromáticos agrupados, o qual acredita-se permanecer no solo por centenas de anos (Bourke et 



38 

 

al., 2007; Atkinson; Fitzgerald; Hipps, 2010). As temperaturas utilizadas na pirólise podem 

variar de 200 a 1000 °C e queimas realizadas acima dos 500 °C geram matérias orgânicas 

pirolíticas com uma estrutura de carbono altamente aromática e mais estável, com uma grande 

área superficial específica e altos teores de carbono (a depender do tipo de matéria orgânica), 

variando entre 0,5 e 450 m2.g-1, conferindo a ela uma alta porosidade e uma alta capacidade de 

sorção, principalmente de compostos pouco solúveis em água (Khan, et al., 2013; Conte et al., 

2015; Hansen et al., 2015; Brassard et al., 2016; Pandit et al., 2018).  

Alguns trabalhos como os de Son et al. (2018), de Teutscherova et al. (2018) e de Wang 

et al. (2019), mostraram que quanto maior for a temperatura utilizada no processo de pirólise, 

menor será a quantidade de biochar produzido e maior deve ser o seu pH e a quantidade de 

grupos aromáticos presentes em sua composição.   

Além disso, matérias-primas diferentes (palha de arroz, caroço de algodão, madeira de 

cerejeira e de carvalho, estrume, lodo das estações de tratamento de esgoto, entre outros) 

originam materiais com diferentes composições físico-químicas, e, por isso, podem apresentar 

diferentes aplicações e alterações no solo ao qual será introduzido (Uchimiya et al., 2011; Khan, 

et al., 2013; Li et al., 2017; Cheng et al., 2019).  

A adição do biochar no solo tem sido realizada com o intuito de aumentar a retenção de 

fármacos, microplásticos, contaminantes orgânicos e mitigar os problemas acarretados pelas 

mudanças climáticas (Beesley e Marmiroli, 2011; Siipola et al., 2020; Gomes et al., 2022). 

Além disso, ele também pode ser utilizado no melhoramento da fertilidade do solo devido ao 

bioacúmulo de nutrientes e aumentar a capacidade de retenção de água (Keith et al., 2011; khan 

et al., 2013, Lima et al., 2018). Ademais, o seu uso tende a gerar menos impactos negativos, 

sobre o meio ambiente, do que o carvão ativado, além de ser economicamente mais viável, 

quando se trata da produção (Alhashimi e Aktas, 2017; Liu et al., 2017), demonstrando a vasta 

aplicabilidade que o biochar pode ter como camada reativa.   



39 

 

Além das finalidades já destacadas e comprovadas, o biochar também pode ser utilizado 

na purificação das águas residuais, por meio da remoção de poluentes como metais pesados e 

compostos orgânicos, como fármacos e hidrocarbonetos, os quais são contaminantes potenciais 

das águas e dos solos urbanos (Xie et al., 2021). 

Veiga et al. (2020) também testaram o uso do biochar na redução de contaminantes 

presentes na água utilizando ensaios de fluxo contínuo com um pigmento (Violeta de 

Genciana). Esses autores propuseram o uso de uma única matéria prima (capim elefante), que 

foi utilizada para gerar os compostos pirolíticos utilizando três diferentes temperaturas (350, 

600 e 900 °C), as quais foram obtidas a partir de uma taxa de 5 °C.min-1, e de dois tempos de 

duração da pirólise (30 e 120 min). Nesse caso, foram produzidos seis compostos a partir da 

combinação das variações do tempo e da temperatura de queima, os quais foram chamados de 

EG350-30, EG350-120, EG600-30, EG600-120, EG900-30, EG900-120 (XXYYY-ZZ, em que 

XX representa a sigla da matéria orgânica, capim elefante, YYY a temperatura da pirólise e XX 

o tempo de queima). 

Os ensaios de fluxo contínuo foram realizados em colunas de vidro com 15 mm de 

diâmetro e 90 mm de comprimento, contendo 20 mL de substrato e Violeta de Genciana a uma 

concentração de 40 mg.L-1. Como resultados, Veiga et al. (2020) mostraram que o aumento da 

temperatura e o tempo de exposição da matéria orgânica, durante a produção do biochar podem 

acarretar aumento do pKa, fazendo com que mais fenóis estejam presentes na sua composição, 

enquanto que as altas temperaturas, atreladas a baixos tempos de pirólise, podem acarretar em 

compostos pirolíticos com mais ésteres.  

Além disso, estes aumentos de temperatura e a duração da pirólise também refletem em 

um biochar com poros maiores (com maior volume) e em uma área superficial específica maior. 

Deste modo, Veiga et al. (2020) demostraram que a remoção do contaminante, o corante Violeta 

de Genciana, foi maior para os compostos produzidos a temperaturas mais elevadas e com 
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durações maiores, chegando a 96,5% no caso do EG900-120. Isso pode ter acontecido por causa 

da maior área superficial específica e do volume dos poros, que também são maiores.   

Entretanto, o biochar EG350-30 ainda obteve uma boa remoção, chegando a 82%. Outro 

fator que pode ter contribuído para estes maiores percentuais de remoção, no caso dos biochars 

feitos a 600 e 900 °C, são as grandes quantidades de estruturas aromáticas presentes nestes 

compostos, justamente por conta dos compostos fenólicos e ésteres presentes, bem como 

também foi observado por Wang et al. (2018). Com isso, Veiga et al. (2020) concluíram que 

estes compostos produzidos em altas temperaturas possuem um grande potencial para a 

remoção de contaminantes da água. 

Xie et al. (2021) incorporaram o biochar em técnicas compensatórias de drenagem 

urbana para que as águas residuais pudessem ser tratadas. Neste caso, esses autores propuseram 

a adição do composto, oriundo da pirólise, no concreto utilizado na produção de pavimento 

permeável. Estes pesquisadores prepararam sete diferentes tipos de concreto, contendo 

diferentes concentrações de biochar (0, 5, 10, 15, 20, 25, 30 kg.m-3) e o grupo controle (se a 

adição do biochar), e também prepararam a água residual utilizada, neste caso contendo 

glucose, cloreto de amônio e fosfato monopotássico. Com estes diferentes tipos de concretos, 

foram produzidos sete blocos de 150 x 150 x 150, os quais foram alocados, por 28 dias, em 

aquários contendo a água residual que foi preparada.  

Xie et al. (2021) demostraram que no segundo dia de ensaio, o quantitivo de nitrogênio 

e fósforos totais (NT e PT, respectivamente), presentes da água residual, já era menor que no 

grupo controle, e que após 20 dias as diferenças entre as concentrações de NT e PT presente 

nos aquários chegaram a 57,6 e 57,2%, no caso dos concretos porosos compostos por 15 e 20 

kg m-3 de biochar, repectivamente. Ao analisarem os teores da demanda química de oxigênio 

(DQO), parâmetro importante na aferição do grau de eutrofização da água, eles também 

observaram que após 20 dias, a água, onde o bloco composto por 20 kg.m-3 de biochar foi 
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submergido, continha apenas 13,2% da DQO inicial, enquanto que o grupo controle ainda 

apresentava 75,7%. O pH da água também apresentou um aumento em todos os casos, e para o 

concreto poroso composto por 5 kg.m-3 de biochar, esse salto foi máximo, chegando a quase 

1,4.      

Segundo Piai et al. (2020), essas reduções podem ter sido causadas pelos 

microrganismos que estão presentes nas cavidades do concreto poroso. Logo, quando maior for 

a porosidade e a área superficial específica disponível, maior será a capacidade que o biochar 

tem de absorver os poluentes e purificar as águas residuais (Alhashimi e Aktas, 2017). 

Xie et al. (2021) concluíram que independente da concentração de biochar adicionado 

(5, 10, 15, 20, 25, 30 kg.m-3) as reduções das concentrações de NT, PT e COD foram suficientes 

para incentivar o seu uso na fabricação de concreto poso, o qual deve ser utilizado na construção 

de pavimentos permeáveis. Porém, os concretos contendo 15 e 20 kg.m-3 de biochar foram os 

apresentaram os melhores desempenhos.            

A associação do biochar com outros elementos tem sido o foco de muitos estudos, 

principalmente na formação de compostos capazes de remover poluentes orgânicos, fármacos, 

pesticidas, entre outros, presentes na água.  Deste modo, Guo et al. (2021) estudaram o uso do 

biochar para a redução dos poluentes orgânicos e metais pesados como zinco e cobre, os quais 

estão presentes em águas salobras (estuarinas) e subsuperficiais. Nesse estudo, o biochar foi 

produzido a partir da madeira de pinheiros mortos, os quais foram incrementados com algas de 

água doce, as quais consomem nitrogênio e fósforo para produção de energia e também são 

capazes de absorver metais (Rossi et al., 2020).      

Para isso, Guo et al. (2021) misturaram o biochar com uma solução concentrada de algas 

(Chlorella pyrenoidosa) e em seguida adicionaram alginato de sódio. Essa solução foi injetada 

em uma outra, a qual continha cloreto de sódio (CaCl2). Após 24 h sob temperaturas médias de 

4 °C, o biochar contendo as algas foi separado do CaCl2 por meio de uma filtragem. Diversas 
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proporções destes componentes foram testadas para se obter uma composição ótima, a qual 

continha: 10 mL de uma solução concentrada de algas (9x108 células.mL-1), 0,3 g de biochar, 

40 g.L-1 de alginato de sódio e 20 g.L-1 de CaCl2. 

Para analisar a eficiência da absorção dos poluentes, Guo et al. (2021) realizaram 

ensaios com quatro grupos distintos de amostras: um contendo apenas alginato de sódio e CaCl2 

(Grupo 1- branco), outro (Grupo 2) contendo alginato de sódio, CaCl2 e algas, um terceiro grupo 

(Grupo 3) contendo os mesmos componentes do grupo 2, porém a alga foi substituída por 

biochar, e um quarto (Grupo 4) que contém os mesmos compostos do Grupo 3 mais as algas. 

Como resultados, os autores mostraram que o Grupo 4, composto por alga e biochar, foi o que 

apresentou as melhores capacidades de absorção de poluentes como: zinco (74,4%), cobre 

(81%) e nitrogênio (43%) e fósforos totais (73,8%). Entretanto, O desempenho dos Grupos 2 e 

3, que possuem apenas o biochar ou apenas as algas, não apresentaram diferenças significativas 

para a redução dos valores destes quatro parâmetros supracitados (Guo et al., 2021).  

Além disso, também foi comprovado que o aumento do pH auxilia na remoção desses 

contaminantes da água e que quanto maior for a salinidade e a concentração de poluentes, menor 

é a capacidade de remoção por parte do biochar, juntamente com as algas. Sendo assim, Guo et 

al. (2021) concluíram que essa junção, de biochar com algas de água doce, pode ser utilizada 

na remoção de poluentes orgânicos e metálicos de corpos hídricos estuarinos, porém sua 

eficácia estará atrelada a condições físicas da água, como o pH e a salinidade inicial.  

Assim como Guo et al. (2021), Matos et al. (2017) também realizaram a adição de 

elementos ao biochar, como o Fe3O4, gerando compostos magnetizados, utilizados na remoção 

de pesticidas, tiaclopride e thiamethoxam, da água. Para isso, estes autores realizaram a queima 

da casca das acácias (Acacia mearnsii), sem tanino, e o pó da biomassa contendo tanino para a 

produção de dois tipos de biochar: os ativados e os magnetizados, respectivamente.  
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No caso do biochar ativado (BA), Matos et al. (2017) realizaram, inicialmente, a pirolise 

a 900 °C. A este material, foi adicionado um reagente ativador, o cloreto de zinco (ZnCl2), na 

proporção de 1:2 g.g-1, e em seguida este composto foi mais uma vez queimado, a temperaturas 

de até 600 °C. Para a produção do biochar magnetizado (BM), eles misturaram o pó da biomassa 

contendo tanino em uma solução aquosa contendo 80 mmol L-1 de FeCl3 e 40 mM de FeCl2. 

Então, uma outra solução, de NaOH a 5 M, foi adicionada a essa para que o pH fosse elevado 

para 10 e houvesse a formação de um precipitado, o qual foi extraído por centrifugação e então 

queimado em temperaturas de até 400 °C.  

Os biochars ativado e magnetizado foram adsorvidos nas amostras da água no 

reservatório Marcela, localizado em Sergipe, e de água ultrapura contendo os dois pesticidas, 

para que suas capacidades de retenção fossem constatadas. Com isso, Matos et al. (2017) 

mostraram que no caso do BA, as taxas de remoção são de 99 e 99,7%, e que para o BM, as 

taxas chegam a 42,2 e 72,4% para o tiaclopride e thiamethoxam, respectivamente. Além disso, 

também foi observado que a área superficial específica de BM, 1719 m2.g-1, foi maior a de BA, 

1259 m2.g-1. 

Sendo assim, os biochars podem ser utilizados para a remoção de contaminantes 

oriundos da atividade agrícola, como os pesticidas. Além disso, tanto para a água ultrapura 

quanto para a água no reservatório Marcela, os desempenhos quanto a absorção dos pesticidas 

pelos biochars são semelhantes. 

Entretanto, a área superficial específica, que em BM é maior que em BA, não é um fator 

essencial para a predição da capacidade de absorção dos contaminantes, e que neste caso, as 

ligações 𝜋 da estrutura química de BA podem ter influenciado diretamente nisso, indo de 

encontro com o que foi observado por Guo et al. (2021). 

Outros contaminantes figurados em muitos trabalhos por terem uma alta persistência, 

serem de fácil acumulação e que estão presentes nas águas urbanas são os fármacos (Zhang et 
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al., 2016; Ahmed; Hameed, 2018). Esses, considerados como contaminantes emergentes, estão 

presentes, em diversas ocasiões, em grandes concentrações, o que ocorre por possuírem 

diversas rotas de acesso ao solo, bem como mostrado na Figura 1.  

Há diversos métodos que podem ser utilizados para a remoção de antibióticos, como o 

uso de membranas de separação, floculação, precipitação, entre outros. Entretanto, essas 

técnicas possuem a limitação dos altos custos, quando se trata de largas escalas, e baixa 

efetividade, diferentemente do biochar, que tem como premissa o barateamento do processo de 

remoção dos contaminantes (Yin et al., 2021).  

 Sendo assim, Zheng et al. (2013) testaram o uso do biochar produzido a diferentes 

temperaturas (300, 400, 500 e 600 °C), na remoção do sulfametoxazol encontrado na água e, 

consequentemente, no solo. Para isso, os autores realizaram ensaios em batch, utilizando frascos 

escuros, os quais foram agitados por 72 h. Desse modo, os autores mostraram que independente 

da temperatura de produção, o biochar pode ser usado na remediação da contaminação da água 

por sulfonamidas. Porém, aquele produzido a 600 °C foi o que melhor desempenhou essa 

função.    

 Já Gong et al. (2022) propuseram realizar a remoção da sulfadiazina utilizando o biochar 

feito a partir de algas azuis do lago Taihu (leste da China) e ativado com hidróxido de potássio. 

Para isso, os autores prepararam uma tela metálica, recoberta com esse biochar e a colocaram 

em contato com a solução contendo o antibiótico. Essa tela foi feita para atuar como um 

eletrodo, o qual recebeu uma corrente elétrica. Com isso obtiveram taxas de remoção de 96,50% 

no primeiro ciclo e de 96,99% no quarto ciclo de introdução da solução contendo a sulfadiazina, 

mostrando que o biochar se apresentou confiável mesmo após alguns usos. Além disso, 

mostraram que para as soluções contendo as menores concentrações do antibiótico em questão 

(12,5 μg.mL-1) o biochar apresentou uma taxa de remoção acima de 99%.  
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 Zungu et al. (2022) produziram o biochar a partir dos grãos do café e o utilizaram na 

remoção de poluentes emergentes da água, como o ácido salicílico, o diclofenaco e a cafeína, 

que são fármacos utilizados mundialmente. Durante a produção do biochar, os autores 

submeteram a matéria prima à 800 °C por uma hora e meia (90 minutos) e o material produzido 

foi peneirado em uma malha de 150 μm. Como características físico-químicas, o biochar era 

composto, aproximadamente, por 84% de carbono e 3,6% de nitrogênio e tinha uma área 

superficial específica de 232 m2.g-1.  

 Como resultados, Zungu et al. (2022) demostraram que doses de apenas 40,47; 38,52; 

75,46 mg.g-1 de biochar foi necessária para remover 10 mg de ácido salicílico, diclofenaco e 

cafeína, respectivamente. Sendo assim, os autores concluíram que o uso de um biochar com 

alto teor de carbono, grande área superficial específica e cargas negativas residuais foi capaz 

de realizar a remoção de fármacos das águas.  

   

2.6  Cromatografia Líquida de Alta Eficiência 

 

A cromatografia líquida de alta eficiência (CLAE) também conhecida como high-

performance liquid chromatography (HPLC) é uma técnica comumente utilizada na separação 

individual de componentes presentes em solução, ou seja, para fins quantitativos, e para a 

determinação da concentração de cada um desses componentes (Quantitativamente) com alto 

grau de resolução (Joshi, 2002; Miller, 2009).  

Para isso, são utilizadas duas fases, uma móvel e outra imóvel, ou estacionária. A fase 

estacionária é composta por um material sólido e poroso, na forma de pequenas partículas ou 

de uma fina película líquida em um suporte sólido, enquanto que a fase móvel costuma ser um 

líquido ou gás. Entretanto, quando a fase móvel é gasosa, a cromatografia é dita gasosa (GC) e 
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a principal diferença entre ela e a CLAE é que, no caso de amostras que possuem compostos 

voláteis, o ideal é utilizar a GC (Meyer, 2010). 

O aparato operacional utilizado na CLAE costuma ser composto, basicamente, por um 

recipiente contendo a fase móvel, um sistema para bombeamento da fase móvel, a coluna 

cromatográfica, sistema de inserção da amostra, um sistema de detecção dos componentes 

isolados, seja por ultra violeta (UV), ou por fluorescência, ou por espectrofotometria de massas, 

entre outros, um recipiente para descarte e um sistema para registro das informações (Figura 4) 

(Meyer, 2010). 

 

Figura 4. Mecanismo operacional utilizado na realização das análises com o cromatógrafo líquido de 

alta eficiência. 

 

Fonte: o autor. 

 

  

A duração da análise das amostras depende do tipo de contaminante presente e da 

composição da fase móvel que está sendo utilizada para carrear a amostra para dentro da coluna 

cromatográfica, assim como o tipo de material utilizado no interior desta coluna (fase 
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estacionária). A fase estacionária pode ser constituída de diferentes materiais, incluindo a sílica, 

polímeros e alumina (Ghanjaoui et al., 2020). A fase móvel líquida geralmente contém uma 

combinação miscível de água ultra pura e líquidos orgânicos como o metanol e a acetonitrila 

(Reuhs; Rounds, 2009). 

A CLAE tem sido muito utilizada por diversos autores na detecção e quantificação de 

contaminantes como fármacos e hidrocarbonetos, entre outros (Sulfadiazina, Sulfametoxazol, 

Naftaleno, Antraceno, Pireno, Paclobutrazol) em soluções líquidas para análise da qualidade da 

água, contaminação do solo e outros (Buakham; Srijaranai; Grudpan, 2007; Silva, 2016; Barros 

et al., 2018). 

 

3 MATERIAL E MÉTODOS 

 

3.1 Contaminantes e traçador 

 

O traçador é um soluto com características importantes na análise do transporte de 

contaminantes no solo, como: não pode ser adsorvido, não deve estar naturalmente presente no 

solo estudado e deve ser conservativo, ou seja, não deve ser degradado. Dentre os traçadores 

comumente utilizados tem-se: o nitrato, o trítio, o deutério e o brometo (Br -), o qual é o mais 

indicado para este estudo, pois satisfaz as principais premissas supracitadas (Zehe e Fluhler, 

2001).  Sendo assim, o brometo foi utilizado neste trabalho na forma do sal, KBr. 

  Já para os contaminantes foram escolhidos dois antibióticos de uso humano e animal, 

a Sulfadiazina (SDZ) e o Sulfametoxazol (SMX). A SDZ é utilizada no tratamento de infecções 

gonocócicas, estafilocócicas, estreptocócicas e meningocócicas, e tem uma dose diária 

recomendada, para adultos, de 4 g por dia. Seu uso deve ser feito com cuidado por apresentar 
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um risco à0073 mulheres gravidas, risco de necrose hepática, de nefrites, eritemas, dermatites, 

pancreatite, convulsões, hipotireoidismo e outros problemas (Sulfadiazina, 2019). 

A fórmula da SDZ é C10H10N4O2S, seu peso molecular é de 250,28 g.mol-1, o aspecto é 

de pó branco sem odor, possui um ponto de fusão de 253 °C ou 526 K, de densidade 1,4703 g 

cm-3 e solúvel em água a 37 °C ou 310 K, e possui um pKa1 de 2,0 e um pKa2 de 6,5. Segundo 

as Organizações das Nações Unidas (ONU), a SDZ é uma substância que apresenta risco para 

o meio ambiente.   

O SMX é utilizado no tratamento de infecções causadas por microrganismos, bem 

como: bronquites, sinusites, otites, cistites, uretrites, cancroides, prostatites, infecções genitais, 

febre tifoide, cólera, diarreias causadas pela Escherichia coli enterotoxicogênica, furúnculos, 

abscessos, brucelose, entre outras. Seu uso deve ser feito sob prescrição médica, pois é 

contraindicado para pacientes com insuficiência renal, pessoas com sensibilidades à 

sulfonamidas e por crianças prematuras e recém-nascidas de até um mês e meio de vida 

(Sulfametoxazol, 2019).  

A molécula do SMX possui peso de 253,28 g.mol-1 e sua fórmula molecular é   

C10H11N3O3S. Assim como a SDZ, o SMX possui o aspecto de um pó branco, mas com ponto 

de fusão entre 166 e 169 °C ou entre 439 e 442 K, possui um pKa1 de 1,8 e um pKa2 de 6,0. O 

descarte adequado desta substância deve ser feito em locais indicados, onde suas embalagens, 

com ou sem resíduos serão incinerados, ao invés de despejados no ambiente. 

Para este trabalho, os dois antibióticos, SDZ e SMX, foram adquiridos da Sigma-

Aldrich® (São Paulo, Brasil) e serão utilizados na sua forma pura, ou padrão analítico.   

 

3.2 Biochar utilizado 

O Agreste do estado pernambucano possui uma pequena produção de café 

(aproximadamente 1700 toneladas em 2010), quando comparado às outras regiões cafeicultoras 
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do país. Das cidades produtoras do Estado, Garanhuns é um dos principais expoentes com quase 

18% da produtividade do Estado (SEBRAE, 2011). Sendo assim, o rejeito da indústria cafeeira 

é abundante e de fácil acesso.     

Para a realização dos ensaios laboratoriais, o biochar que será utilizado foi produzido a 

partir das cascas do café de uma agroindústria de Garanhuns. Esta matéria prima foi submetida 

a 530 °C durante 10-12 h em baixas quantidades de oxigênio. O material produzido foi então 

analisado e as características físico-químicas foram então aferidas, Tabela 1: 

 

Tabela 1. Propriedade físicas e químicas do biochar da casca do café obtidas por Lima et al. 

(2018). 

Material pH ASS C N CTC K Mg Na 

  m2.g-1 %  cmol.kg-1 

Biochar da 

casca do café 

10,31 244 67,11 2,05 22,54 22,17 0,12 0,06 

       ASS: área superficial específica; CTC: capacidade de troca catiônica.  

 

Assim como o solo, o biochar também passou por um processo de lavagem. Para isso, 

uma pequena quantidade foi colocada em um erlenmeyer contendo água destilada e a solução 

ficou em repouso por 24 h para aferição da condutividade elétrica. Em seguida, colunas foram 

montadas contendo apenas o biochar e conectadas à bomba peristáltica, onde uma solução de 

uma solução de CaCl2 foi injetada a um fluxo baixo (menor velocidade que a bomba permite 

selecionar) (Figura 5). A solução de CaCl2 utilizada continha a mesma condutividade elétrica 

do biochar e o fluxo foi mantido até que o efluente da coluna ficasse transparente.  

Ademais, o biochar antes e depois da lavagem (BC1 e BC2, respectivamente) também foi 

caracterizado quanto aos seus grupos funcionais superficiais, com a espectroscopia no 

infravermelho por transformada de Fourier (FTIR), modelo VERTEX 70 (Bruker), realizando 
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16 escaneamentos, com resolução de 4 cm-1 no intervalo de 4000 – 400 cm-1 e compensação 

atmosférica. 

 

Figura 5. Colunas contendo apenas biochar da casca do café (BC1) para lavagem por meio da injeção 

da solução de CaCl2 a 1g.L-1 com o auxílio de bomba peristáltica na vazão de 0,1 ml.min-1. 

 

Fonte: o autor. 

 

3.3  Transporte dos contaminantes nos solos 

 

Os ensaios de transporte dos solutos foram realizados seguindo o protocolo 

experimental descrito por Carmo et al. (2012). Para isso, o dispositivo experimental foi 

composto por colunas cromatográficas de vidro com 100 mm de comprimento e 26 mm de 
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diâmetro interno, modelo XK 26/20 da Cytiva®, uma bomba peristáltica, modelo 78001-22 da 

Ismatec®, um coletor de frações Modelo CF-2 da Spectra/Chrom®, um leitor de íons modelo 

Orion Star A214 da Thermo Scientific® para determinação das concentrações do traçador, KBr, 

das soluções efluentes de cada coluna, capilares de teflon flexíveis com 2,0 mm de diâmetro 

interno, e balanças digitais modelo BL3200H da Shimadzu® para determinação da massa de 

solução deslocadora que foi aplicada nas colunas de solo.  

O acondicionamento da areia na coluna foi realizado em pequenas quantidades, as quais 

foram suavemente compactadas até que fosse obtida uma densidade aparente similar a de um 

solo arenoso da cidade de Recife (1,537 g.cm-3), bem como também foi feito com o biochar. 

Nesse caso, as colunas contendo areia e biochar foram montadas em três etapas: a primeira foi 

da acomodação de uma camada de areia quartzosa de granulometria de 0,5 mm (1 cm), a 

segunda etapa foi a compactação da camada de biochar da casca do café (3 cm) e a terceira foi 

a acomodação de outra camada de areia quartzosa (1 cm) (Figura 6). Além destas, também 

foram montadas colunas contendo apenas a areia quartzosa de 0,5 mm, sem a adição do biochar 

para comparativos futuros.  

Para a padronização da areia utilizada, foi realizado um procedimento de lavagem, afim 

de garantir que não ocorresse interação entre ela e os contaminantes. Tal procedimento 

consistiu, inicialmente, na introdução da areia quartzosa em baldes contendo soluções de água 

destilada e hexametafosfato de sódio, em uma proporção de 45,7 g.L-1, para que descansem por 

no mínimo 12 h. Após esse período, a areia foi lavada, em água corrente, sobre uma peneira de 

entrenós de 0,053 mm para que a fração fina (silte e argila) seja removida, juntamente com as 

partículas de matéria orgânica, caso presentes. Em seguida, o material lavado foi alocado em 

cápsulas de alumínio, as quais foram levadas à estufa por 24 h à temperatura de 105 ± 5 °C. 

Após esta secagem, o material passou por uma bateria de peneiras com diferentes aberturas 

(1,180; 0,840; 0,600; 0,5; 0,300; 0,210; 0,150; 0,105 e 0,075 mm) para que se pudesse 
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selecionar a fração de areia que propiciasse um fluxo mais homogêneo da solução que seria 

aplicada nas colunas e também que não permitisse que o biochar fosse carreado. 

 

Figura 6. Esquema de montagem das colunas de cinco centímetros de altura contendo: (a) apenas areia 

quartzosa ou (b) areia quartzosa e biochar da casca do café lavado (BC2) intercalados em camadas. 

 

Fonte: o autor. 

 Feita a montagem, as colunas foram saturadas no sentido ascendente com solução água 

e CaCl2 com uma concentração próxima à da solução do solo (1 g.l-1), a qual foi aferida com 

um condutivímetro, modelo DM-31 da Digimed®, para que os coloides presentes nas amostras 

de biochar não sofressem alguma alteração, comprometendo a permeabilidade devido à redução 

das forças iônicas (Johnson et al., 1996).  

O quantitativo da solução contendo o CaCl2 utilizado para saturação das colunas, foi 

adotado como volume de poros (V0). Já para a injeção da solução contendo o KBr ou o 

contaminante, o fluxo foi aplicado na mesma direção a que foi utilizada na saturação 

(ascendente). Assim como na saturação da coluna, essas soluções também foram aplicadas com 
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uma bomba peristáltica. O volume injetado destas soluções foi XV0, em que X representa um 

inteiro que foi definido para uma velocidade média aparente específica. A concentração inicial 

do biochar, utilizado na confecção das soluções foi considerada como C0 e os efluentes destas 

colunas foram coletados automaticamente pelo coletor de frações.  

Ao mesmo tempo em que a solução contendo o poluente permeia pelo biochar, esta 

tende a se difundir com velocidades variáveis através dos vazios, originando a formação de uma 

zona de mistura característica do estado de dispersão do soluto. Os avanços desses solutos 

foram acompanhados por meio da aferição da concentração das alíquotas dos efluentes, Ci, que 

foram coletadas nas bases das colunas. Para obtenção das curvas de eluição dos solutos 

(antibióticos ou traçador) foram analisadas as evoluções das concentrações relativas, C i/C0, e 

da fração dos volumes de poros que foram coletados (V/V0). No caso dos solutos, foram feitas 

soluções contendo um de cada (SDZ ou SMX) e estas foram injetadas no sistema. 

 

3.4 Modelagem da do transporte dos contaminantes 

 

A modelagem do transporte (das curvas de eluição) do KBr foi realizada utilizando-se 

o CXTFIT, dentro do STANMOD (Toride et al., 1999; Van Genuchten et al., 2012) e a do SDZ 

no Hydrus-1D. Apesar de haver diversas formas de transporte de solutos nos meios porosos, as 

três principais são: a convecção e a advecção, a difusão molecular e a dispersão hidrodinâmica. 

Por ocorrem concomitantemente, alguns modelos como o de convecção-dispersão (CDE), o 

CDE de duas regiões de água, a móvel e a imóvel, (CDE-MIM) e o CDE de dois sítios de sorção 

foram criados para a realização dos ajustes das curvas de eluição e podem ser matematicamente 

representados pelas Equações 14, 19 e 21, respectivamente. 
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Para analisar a correlação entre os valores calculados pelos modelos e aqueles 

observados experimentalmente, foi utilizado o Erro Quadrático Médio (EQM) por meio da 

equação (25). 

 

EQM =
100

𝑁⋅𝐸̅
∑ (𝐶𝑖 − 𝐸𝑖)2𝑁

𝑖=1                                                                                           (25) 

 

de modo que Ci representa o transporte de soluto calculado para a iésima amostra usando o 

modelo; Ei o valor obtido experimentalmente para a mesma iésima amostra; E é o valor médio 

de todos os valores experimentais de Ei; e N é o número de amostras. 

 

3.5 Cinética e isoterma de sorção 

 

 Além desses ensaios, foram realizados outros em batelada, como os de cinética de 

sorção e as isotermas de sorção. Para a cinética, foi escolhida uma concentração de cada 

contaminante (10-4 M), ou da mistura desses, e esta será introduzida em um recipiente contendo 

solo. A proporção entre biochar ou zeólita e solução de contaminante será de 0,25:2,5, ou seja, 

0,25 gramas de biochar ou zeólita para 2,5 mL de solução. Estes recipientes foram, então, 

levados para uma mesa agitadora onde ficaram por diversos intervalos de tempo (0, 0,5, 1, 2, 

3, 4, 5, 6, 8, 10, 12, 24, 36, 48, 60 e 72 h) (Martins; Mermoud, 1998). Em cada um deste 

intervalos uma alíquota de 1,5 mL foi retirada e filtrada (filtro PVDF de 0,22 μm) para que 

pudesse ser analisado utilizando-se a Cromatografia Líquida de Alta Eficiência (CLAE), bem 

como descrito a seguir (Tópico 3.4: Quantificação dos antibióticos nos efluentes).  

 Para a realização dos ensaios da isoterma de sorção, a mesma proporção de solo e 

contaminantes da cinética foi utilizada. Entretanto, a concentração dos contaminantes foi 

alterada de recipiente para recipiente. Estas amostras foram agitadas por 48 h, em uma média 



55 

 

de 200 RPM, e as amostras foram filtradas e analisadas a partir da cromatografia líquida de alta 

eficiência. Para a obtenção das concentrações dos contaminantes, após as análises, foi utilizada 

a Equação 26. 

 

𝑆 = (𝐶0 − 𝐶𝑒)𝐹𝑑                                                                                                                      (26)           

 

em que S representa a concentração de contaminante que foi sorvida, C0 e Ce representam as 

concentrações iniciais e em equilíbrio dos contaminantes, respectivamente, e Fd é o fator de 

diluição, o qual é dado pela razão entre a solo e solução (Fd = 2,5.0,25-1 = 10).  

 

3.6 Modelagem da cinética e isoterma de sorção 

 

Para a compreensão dos ensaios da cinética de sorção foram utilizados dois modelos, um 

de Pseudo-Primeira Ordem (PSOM) e um de Pseudo-Segunda Ordem (PSOM), os quais são 

regidos pelas Equações linearizadas 27 e 28: 

 

𝑄𝑡 = 𝑄𝑒1(1 − 𝑒−𝑘1𝑡)                                                                                                                               (27) 

𝑄𝑡 =
𝑘2

2𝑄𝑡
2𝑡

1+𝑘2𝑄𝑒2
2𝑡

                                                                                                                                        (28) 

 

em que k1 e k2 representam a taxa de sorção de pseudo primeira e pseudo segunda ordem (h-1), 

respectivamente, Qe1 e Qe2 as capacidades de sorção no equilíbrio (mg.kg-1), Qt a capacidade 

de sorção em um tempo qualquer (mg.kg-1), t o tempo (h) (Ho, 2006). 

Para a modelagem da sorção foram utilizados três modelos, o Linear, o de Freundlich e o 

de Langmuir, os quais são representados matematicamente pelas Equações 29-31, 

respectivamente: 



56 

 

 

𝑄𝑒 =  𝐾𝑑𝐶𝑒                                                                                                                                    (29) 

𝑄𝑒 =  𝐾𝑓𝐶𝑒

1

𝑛                                                                                                                               (30) 

𝑄𝑒 =  
𝑞𝑚𝐾𝑙𝐶𝑒

1+𝐾𝑙𝐶𝑒
                                                                                                                                  (31) 

 

em que Qe representa a capacidade máxima de sorção (mg.kg-1), n é um valor empírico e Kd, Kf 

e Kl são as constantes ou coeficientes de determinação dos modelos:  Linear, de Freundlich e 

Langmuir, respectivamente. 

 

3.7  Quantificação dos antibióticos nos efluentes 

  

Para a determinação do quantitativo de sulfadiazina e sulfametoxazol nas alíquotas 

coletadas dos efluentes das colunas e dos ensaios em batelada, foi utilizada a Cromatrografia 

Líquida de Alta Eficiência (CLAE). foi o ArcHPLC da Waters, acoplado a um detector de 

arranjo de fotodiodos (PDA), modelo 2998, e uma coluna cromatográfica de C18-XSelect da 

Waters de 150 mm de comprimento por 4,6 mm de diâmetro e filme de fase estacionária de 

espessura de 5 μm.  

Para a determinação do quantitativo de SDZ e SMX nas alíquotas coletadas dos 

efluentes das colunas, foi utilizada a Cromatrografia Líquida de Alta Eficiência (HPLC). Neste 

caso, o cromatógrafo utilizado foi o ArcHPLC da Waters, acoplado a um detector de arranjo de 

fotodiodos (PDA), modelo 2998, e uma coluna cromatográfica de C18-XSelect da Waters de 

150 mm de comprimento por 4,6 mm de diâmetro e filme de fase estacionária de espessura de 

5 μm. A fase móvel utilizada foi composta por ácido fórmico: metanol: água (0,5: 35: 64,5), e 

esta foi injetada com uma vazão de 1 ml.min-1, e o detector PDA foi programado com um 
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comprimento de onda de 268 ηm. Já no caso da quantificação do brometo (Br -), foi utilizado 

o leitor de íons Orion Star A214 da Thermo Scientific, com o eletrodo 9635BNWP. 

 

 

4 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

4.1 Características do biochar 

 

Com base nas análises físico-químicas da camada reativa, realizadas por Lima et al. 

(2018), constatou-se que o pH do biochar era alcalino (10,31), a área superficial específica era 

de 244 m2.g-1, as porcentagens de carbono e nitrogênio foram de 67,11 e 2,05%, 

respectivamente, e a capacidade de troca catiônica foi de 22,54. 

No caso de FTIR, duas amostras de biochar da casca de café foram analisadas por 

Espectroscopia de Infravermelho por Transformada de Fourier (FTIR): o biochar moído (BC1) 

e a mesma amostra após lavagem com solução de CaCl2 a 1 g.l-1 (BC2). A Figura 7 apresenta o 

espectro FTIR de transmitância (%) vs. número de onda (cm–1) da amostra BC1, considerada 

como a amostra em branco para comparações futuras. 

 
Figura 7. Espectro FTIR (transmitância em %; número de onda em cm–1) da amostra BC1: biochar de 

casca de café moído apenas. 

 

Fonte: o autor 
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 A distribuição de pico no espectro FTIR da amostra BC1 (Figura 7) está em acordo com 

as principais características nos espectros FTIR da biomassa de cascas de café in natura (Cruz 

et al., 2013; Veiga et al., 2017) e seu biochar resultante (Giorcelli e Bartoli, 2019; Luperón et 

al., 2020; Suárez-Hernández et al., 2017). Os picos relevantes são atribuídos à presença de 

estruturas residuais de cafeína, hemicelulose, celulose e lignina após a pirólise das fibras da 

casca (Cruz et al., 2013; Veiga et al., 2017). 

A banda larga no intervalo 3600-3200 cm–1 está principalmente associada ao estiramento 

O-H e N-H, o que sugere a presença de umidade remanescente com ligações de hidrogênio ou 

grupos hidroxila de celulose, hemicelulose e lignina, juntamente com ligações N-H em 

configurações cíclicas (Cruz et al., 2013; Giorcelli e Bartoli, 2019; Suárez-Hernández et al., 

2017; Veiga et al., 2017). Ainda dentro da região de estiramento do espectro, há um pico muito 

pequeno em 2926 cm–1 e nenhum pico apreciável aparece em 2860-2847 cm–1. Isso 

corresponderia aos trechos alifáticos C-H dos grupos CH3 acoplados ao átomo N na molécula 

de cafeína (Reis et al., 2013), que sofrem uma ruptura quase completa durante a pirólise, 

produzindo ligações N-H (Luperón et al., 2020). 

A variação da transmitância na faixa de 2400-1900 cm–1 é geralmente atribuída a 

vibrações de ligação tripla, sugerindo a presença de ligações C≡N e C≡C em fragmentos 

pirolíticos do biochar. Movendo-se para regiões mais energéticas no espectro, a ausência de 

picos relevantes na faixa de 1750-1650 cm–1 (alongamento axial C=O e C=N) sugere que a 

amostra BC1 tem baixa quantidade de grupos carbonila e -CN incluindo anéis (Giorcelli e 

Bartoli, 2019; Luperón et al., 2020; Reis et al., 2013). A resolução do pico em 1560 cm–1 foi 

melhorada usando técnicas de imagem e resolve bem em dois picos em 1566 e 1556 cm–1. Eles 

têm transmitâncias médias e podem estar relacionados às funcionalidades aromáticas C=C e N-

H no biochar da casca de café (Luperón et al., 2020). 



59 

 

 O pico adicional observado em 1370 cm–1 (Figura 7) provavelmente vem do 

alongamento C-O alifático nos compostos derivados da hemicelulose e a pequena banda, 

centrada em torno de 1030 cm–1, deve estar associada à flexão C-OH. Outros sinais são menos 

significativos no espectro e os autores apreciam que isso não deve melhorar a caracterização da 

amostra. 

Para buscar possíveis efeitos do processo de lavagem no biochar, os espectros de FTIR 

antes (amostra BC1) e depois da lavagem com solução de CaCl2 a 1 g.l-1 (amostra BC2) foram 

comparados (Figura 8). 

 

Figura 8. Espectros de FTIR (transmitância em %; número de onda em cm–1) das amostras de biochar 

de casca de café BC1 e BC2. A linha escura é o mesmo espectro na Figura 7 (BC1) e a linha vermelha 

corresponde ao BC2. 

 

Fonte: o autor 

 

A inspeção desses espectros (Figura 8) sugere que a lavagem das amostras de biochar das 

cascas de café moídas tem apenas alguns efeitos nas características do espectro FTIR. A 

mudança mais relevante foi o aumento geral na transmitância flutuando dentro de 2-4% (ou 

uma diminuição da absorbância dentro de 0,005-0,03 u.a.), principalmente nas faixas de 3600-

2400 cm-1 e 1700-1000 cm-1. Além disso, as bandas largas se tornam mais fracas com a 
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lavagem. Isso sugere que há uma menor concentração de grupos funcionais após o processo de 

lavagem, o que é realmente o resultado esperado ao lavar as amostras de biochar BC1, porque 

a solução pode arrastar componentes solúveis. 

As diferenças entre as transmitâncias das duas curvas (Figura 8), para um determinado 

número de onda, sugerem que algumas funcionalidades, em particular, foram mais afetadas do 

que outras. Neste caso, observa-se que o pequeno pico em 2926 cm–1 no espectro FTIR da 

amostra BC1 (ligado aos trechos C-H alifáticos em grupos CH3) quase desapareceu do espectro 

na amostra BC2, bem como os picos em 787, 688 e 671 cm–1, que são geralmente associados a 

arranjos aromáticos (Giorcelli e Bartoli, 2019; Luperón et al., 2020; Reis, et al., 2013). Essas 

descobertas permitem que os autores assumam que o processo de lavagem e secagem do biochar 

de cascas de café permite um processo de craqueamento térmico e hidrogenação, resultando em 

um biochar menos aromático e mais carbonáceo. 

Além disso, o pico relacionado ao elástico da ligação C-O, que foi o mais importante na 

amostra BC1 (1370 cm−1), aumentou a transmitância de 78% para 84%, sugerindo que os 

grupos contendo oxigênio também foram reduzidos após a lavagem, provavelmente produzindo 

CO e CO2, água e compostos oxigenados (Reis et al., 2013).  

Deste modo, os espectros abitidos a partir do FTIR do biochar da casca do café indicam 

que apesar de prejudacada pela lavagem, a sorção não está relacionada apeas com a fisissorção, 

mas também com processos de quimissorção.  
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4.2 Cinética de sorção 

 

Os ensaios da cinética da sorção, realizados em batch, apontam para o tempo necessário 

em que todos os sítios de sorção disponíveis possam ser preenchidos, ou seja, para o equilíbrio 

da sorção do SDZ. Neste caso, o contato entre o BC2 e a solução contendo SDZ (10-4 M) 

evidenciou que as capacidades de sorção aumentaram rapidamente nos primeiros 30 min e 

progressivamente até o equilíbrio, que se deu com aproximadamente 24 h (Figura 9), bem como 

observado por He et al. (2021) ao estudarem a sorção do SDZ em presença de biochar produzido 

a partir dos resíduos de chás. Ren et al. (2018) afirmaram que esse aumento abrupto da sorção 

no início do ensaio está diretamente ligado a grande quantidade de sítios ativos disponíveis das 

moléculas do biochar.   

A sorção do SDZ chegou a um máximo de 340,91 mg.kg-1, que apresentou uma retenção 

de 54% deste contaminante. Yan et al. (2022) e He et al. (2021) obtiveram sorções máximas 10 

vezes maiores com um biochar ativado por K2FeO4, aproximadamente, e 20 vezes maiores no 

caso do uso do biochar produzido a partir dos resíduos de chás. 
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Figura 9. Valores observados, e simulados com o modelo de Pseudo-primeira ordem (PFOM) e com o 

modelo de Pseudo-segunda ordem (PSOM) para a cinética de sorção do SDZ (10-4 M) no biochar da 

casca do café moído e lavado (BC2). 

 

Fonte: o autor 

 

Como mostrado na Tabela 2, os modelos de pseudo primeira ordem (PFOM) e de pseudo 

segunda ordem (PSOM) permitiram bons ajustes da cinética de sorção, entretanto o PSOM 

proporcionou um ajuste ligeiramente melhor (R2 = 0,997), quando se analisa apenas o R2. Além 

disso, o PSOM também aponta para um melhor ajuste, uma vez que os valores estimados por 

esse modelo, para o início da cinética se assemelham mais com os dados observados, enquanto 

que o PFOM inicia a estimativa, para o instante de tempo t0, com um valor de sorção de 122,42 

mg.kg-1. O que acaba destoando bastante do que foi observado experimentalmente (S0 = 40,23 

mg.kg-1).  

Nesse caso, estas evidências corroboram com o que foi observado por Zhang et al. (2020) 

e He et al. (2021), ao analisarem a cinética de sorção do biochar gerado a partir dos grãos de 

café e resíduos de chás para remoção do SDZ, mostraram que PSOM apresentou melhores 
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ajustes. Isso indica que a difusão intra-partícula e a transferência de massa podem estar 

envolvidas no processo de sorção além daquela que ocorre nas superfícies (Annadurai et al., 

2008). Ademais, o fato de termos ajustes melhores com o PSOM do que com o PFOM é um 

indicativo de que a quimissorção é uma etapa limitante da velocidade da reação. Logo, a 

capacidade de sorção é diretamente proporcional ao número de sítios ativos presentes na 

superfície do adsorvente (Hu et al., 2019; Rath et al., 2019; Yaneva and Koumanova, 2006). 

 

Tabela 2. Parâmetros cinéticos de Pseudo-primeira ordem e Pseudo-segunda ordem para adsorção do 

SDZ pelo biochar da casca do café moído e lavado (BC2). 

Material 

Adsorvente 

Pseudo-Primeira Ordem Pseudo-Segunda Ordem 

Se (mg.kg-1) k1 (h
-1) R2 Se (mg.kg-1) k2 (h

-1) R2 

BC2 340,98 0,076 0,984 342,530 0,001 0,997 

Se: sorção ao equilíbrio; k1 e k2: taxas de sorção de pseudo primeira e pseudo segunda ordem; R2: 

coeficiente de determinação. 

 

No caso do SMX, os ensaios da cinética da sorção mostraram que nas primeiras horas de 

contato entre a camada filtrante e a solução contendo o fulfamotoxazol (10-4 M) a sorção 

aumentou rapidamente, de modo que de 0 – 30 min a sorção passou de 5,66 para 26,24 mg.kg-

1 e até às 4 h de ensaio, este valor chegou a 58,52 mg.kg-1, bem como foi observado por Huang 

et al. (2022) ao analisarem a cinética de sorção do SMX em reatores contendo biochar. Contudo, 

a sorção foi desacelerando, de modo que o equilíbrio só foi atingido com um pouco mais de 36 

h de decorrido o ensaio (Figura 10).   

 Este rápido aumento na sorção, que ocorreu nas primeiras horas do ensaio, é um reflexo 

da grande quantidade de sítios ativos disponíveis no biochar para ligações do tipo π-π e 

hidrofóbicas (Zhou et al., 2017; Ren et al., 2018). Outros autores apontam que além das ligações 



64 

 

π-π, as pontes de hidrogênio também integram os principais mecanismos pelos quais a adsorção 

das sulfonamidas ocorrem no biochar (Ahamed et al., 2017; Chen et al., 2019). Contudo, o 

elevado pH do biochar e das soluções contendo os solutos (SDZ e SMX) conferem a eles 

características aniônicas, indicando que as ligações do tipo π-π sejam o principal caminho para 

adsorção de ambos os compostos pelo biochar da casca do café (Peiris et al., 2017; Hu et al., 

2019). 

Após atingir o equilíbrio, a sorção do SMX atingiu um valor máximo de 120,2 mg.kg-1, 

o que representa uma retenção de 59,7%, corroborando com os resultados obtidos por Cheng et 

al. (2023), que ao estudarem a sorção do SMX por biochar ativado com ácido fosfórico, em 

diferentes proporções, mostraram que a depender da quantidade de ácido utilizado e da 

temperatura de produção do biochar, cerda de 42 a 96% do SMX foi adsorvido.  

Huang et al. (2020) ao estudarem a sorção do SMX por diferentes tipos de biochar, 

mostraram que a depender do tipo de matéria prima e da temperatura de pirólise, a eficiência 

de sorção do SMX pode ser inferior ao que foi obtido neste trabalho (59,7%), contudo, também 

pode ser superior, chegando a 83,3% para o biochar moído, o qual foi produzido a partir de 

hickory chips a 450 ºC.  
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Figura 10. Valores observados, e simulados com o modelo de Pseudo-primeira ordem (PFOM) e com 

o modelo de Pseudo-segunda ordem (PSOM) para a cinética de sorção do SMX (10-4 M) no biochar da 

casca do café moído e lavado (BC2). 

 

Fonte: o autor 

A modelagem dos dados observados mostrou que o PSOM apresentou um melhor ajuste 

aos dados observados experimentalmente, quando comparado ao modelo PFOM, uma vez que 

o coeficiente de determinação para o PSOM foi de 0,996, enquanto que para o PFOM foi de 

0,982, Tabela 3. Analisando apenas os valores de R2 poderia se dizer que ambos os modelos 

seriam capazes de fornecer bons ajustes contudo, ao se observar as curvas presentes na Figura 

10, notou-se que para o início da cinética de sorção o modelo de Pseudo-Primeira ordem não 

se adequa tão bem, pois ele inicia a estimativa da sorção, para t = 0 h, com um valor de 37,758 

mg.kg-1. Este valor acaba sendo muito diferente do observado durante a etapa de 

experimentação, onde S0 = 5,656 mg.kg-1, ou seja, o PFOM superestima os valores de sorção 

para as duas primeiras horas do experimento. Já o PSOM apresentou um S0 de 3,312 mg.kg-1.  
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Tabela 3. Parâmetros cinéticos de Pseudo-primeira ordem e Pseudo-segunda ordem para adsorção do 

SMX pelo biochar da casca do café moído e lavado (BC2). 

Material 

Adsorvente 

Pseudo Primeira Ordem Pseudo Segunda Ordem 

Se (mg.kg-1) k1 (h
-1) R2 Se (mg.kg-1) k2 (h

-1) R2 

BC2 126,28 0,0497 0,982 120,87 0,0016 0,996 

Se: sorção ao equilíbrio; k1 e k2: taxas de sorção de pseudo primeira e pseudo segunda ordem; R2: 

coeficiente de determinação. 

 

 Bem como neste estudo, onde as concentrações de SMX são baixas (10-4 M), Reguyal, 

Sarmah e Gao (2017) mostraram que o PSOM apresentou ajustes melhores que o PFOM, 

quando estudaram a sorção do SMX por um biochar impregnado com FeCl2. Além disso, os 

baixos valores das constantes da velocidade (k1 = 0,0760 e k2 = 0,0021 h-1) apontam para rápida 

adsorção do SMX nos sítios ativos, dificultando assim a adsorção com o decorrer do 

experiemento (Reguyal; Sarmah; Gao, 2017).  

 Huang et al. (2020) mostraram que para um biochar moído, a sorção do SMX ocorreu 

em apenas 12 h, porém, com apenas 8 h de ensaio, 75% do contaminante foi adsorvido. 

Contudo, diferentemente do que foi observado neste trabalho, estes autores mostraram que nem 

o PFOM e nem o PSOM foram capazes de fornecer bons ajustes, porém o modelo proposto por 

Elovich simulou bem os dados observados, com um R2 superior a 0,96.  

 

4.3 Isoterma de sorção 

 

O ensaio da isoterma de sorção do SDZ (Figura 11) foi conduzido por 24 h, visto que 

durante a cinética de sorção apresentou um equilíbrio em 24 h. Estudos prévios como os de 
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Zhang et al. (2020) e Zeng et al. (2022) também apontam para um equilíbrio de sorção próximo 

das 24 h.    

 

Figura 11. Isotermas de sorção do SDZ no biochar moído e lavado, oriundo da casca do café (BC2), 

ajustadas pelos modelos A) Linear, B) Freundlich linearizado e C) Langmuir linearizado. 

 

Fonte: o autor 

 

O comparativo entre os modelos de ajuste mostra que, dentre os três (Linear, Freundlich 

e Langmuir), o modelo proposto por Langmuir possui o pior ajuste, considerando que o R2 foi 

o menor dentre eles (0,9653), Tabela 4. Já os modelos de Freundlich e Linear apresentaram 

praticamente o mesmo desempenho, sendo possível optar por qualquer um deles sem prejuízo 

algum para a compreensão do transporte do SDZ e à estimativa do potencial risco de 

contaminação do solo e das águas subterrâneas. Estes resultados corroboram com o que foi 

enunciado por He et al. (2019) e Tang et al. (2021) ao estudarem a sorção de sulfonamidas, 

como o SDZ, quando os esses autores constataram que os ajustes do modelo Linear e de 

Freundlich apresentaram bons resultados, inclusive com valores de Kd e Kf semelhantes.  
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O fato do modelo de Freundlich ter apresentado um desempenho melhor do que o modelo 

proposto por Langmuir aponta para ocorrência de uma quimissorção de múltiplas camadas (Yan 

et al., 2022), diferentemente do que foi observado por Zeng et al. (2022) em que a isoterma 

obteve um melhor ajuste mediante o uso do modelo de Langmuir, indicando assim uma 

quimissorção em monocamada. 

 

Tabela 4. Parâmetros dos modelos de ajuste da isoterma de sorção do SDZ em presença do biochar da 

casca do café moído e lavado (BC2). 

 

 

Ao estudarem a sorção do SDZ por um biochar fabricado a partir da casca do arroz, He 

et al. (2021) obtiveram valores de Kd semelhantes ao deste trabalho (para a sorção do SDZ em 

contato apenas com o biochar, de 9,54 L.kg-1). Já para os valores de Kf e Kl, Zhang et al. (2020) 

obtiveram a mesma ordem de grandeza dos que foram encontrados neste trabalho. Deste modo, 

estes valores obtidos estão de acordo com que foi enunciado em estudos prévios.      

Para a isoterma de sorção do SMX (Figura 12), os experimentos foram conduzidos por 

36 h, uma vez que este foi o tempo necessário para o equilíbrio ter sido atingido na cinética de 

sorção. Neste caso, comparando-se os resultados dos três modelos de ajustes utilizados (Linear, 

Freundlich e Langmuir) observou-se que modelo de Langmuir foi melhor, com um R2 de 0,999. 

Contudo, o modelo proposto por Freundlich também apresentou bons ajustes, com um R2 de 

0,988. Estes resultados são muito semelhantes aos obtidos por Huang et al. (2020), uma vez 

que o modelo de Langmuir também apresentou uma ligeira superioridade quando comparado 

ao de Freundlich (RL
2 = 0,981 e RF

2 = 0,977) para o SMX.   

Material 

Adsorven

te 

Linear Freundlich  Langmuir 

Kd R2 Kf R2 n Kl R2 

BC2 5,7620 0,9416 3.5900 0,9919 1,09 0.0350 0,9653 
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Figura 12. Isotermas de sorção do SMX no biochar moído e lavado, oriundo da casca do café (BC2), 

ajustadas pelos modelos A) Linear, B) Freundlich linearizado e C) Langmuir linearizado. 

 

Fonte: o autor 

 

Entretanto, os resultados obtidos com os três modelos de ajustes deste trabalho vão de 

encontro com o que foi obtido por Ngigi, Ok e Thiele-Bruhn (2019), quando eles mostraram 

que no caso das isotermas do SMX o melhor ajuste foi obtido com o modelo proposto por 

Freundlich. Ao estudarem a sorção de sete antibióticos, incluindo o SMX, por três biochar 

produzidos com matérias primas diferentes (biossólidos, estrume bovino e borra de café), 

Stylianou et al. (2020) mostraram que para o biochar produzido a partir de biossólidos, o 

modelo de Langmuir apresentou os melhores ajustes, enquanto que para os outros dois, o 

modelo de Freundlich conferiu os melhores ajustes, para as isotermas de sorção do SMX.  

 Os valores de Kd, Kf, e Kl (2,951, 8,45 e 0,037), Tabela 5, também se mostram de acordo 

com os obtidos por Huang et al. (2020) e por Tang et al. (2021), em que os modelos de 

Freundlich e de Langmuir apresentaram ajustes muito semelhantes. Contudo, em ambos os 
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casos, estes autores obtiveram valores com uma ordem de grandeza a mais que as obtidas neste 

estudo. 

 

Tabela 5. Parâmetros dos modelos de ajuste da isoterma de sorção do SMX (Linear, Langmuir e 

Freundlich) em presença do biochar da casca do café moído e lavado (BC2). 

  

Deste modo, pelo fato do modelo de Langmuir ter se mostrado como o melhor dentre os 

três, pode-se dizer que ocorreu uma quimissorção em monocamada do SMX, bem como 

observado por Alsaedi et al. (2020). Contudo, como o modelo de Freundlich também apresentou 

um bom resultado, também pode-se dizer que esta adsorção também pode ter ocorrido em 

múltiplas camadas. Segundo  

Ademais, os resultados obtidos com os ensaios em batelada não são suficientes para 

descrever com tantos detalhes o transporte de contaminantes como os ensaios em colunas 

proveem (Shi et al., 2019). Isso se deve ao fato de que os ensaios em coluna representam melhor 

as condições encontradas em campo, uma vez que o tempo de contato entre o adsorvente e o 

adsorvato e a estrutura da rede de vazios da camada (seja de solo ou de outro material filtrante) 

são mais parecidos. Além desses, outro fator importante que diferencia os dois ensaios é o fato 

de, em colunas, ser possível realizar o controle da vazão na qual a solução contendo o 

contaminante é injetada. 

 

 

 

Material 

Adsorven

te 

Linear Freundlich  Langmuir 

Kd R2 Kf R2 n Kl R2 

BC2 2,951 0,936 8,450 0,988 1,30 0.037 0,999 
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4.4 Transporte do SDZ em colunas 

 

Assim como no batch, os ensaios da transferência de solutos em colunas visam a análise 

da sorção de um determinado soluto por um meio ou camada filtrante. Contudo, nas colunas o 

adsorvente possui uma organização, ou seja, uma estrutura e uma rede de vazios devido ao 

modo como os materiais são confinados e mantidos. Por conta disso, as condições que regem 

os ensaios em colunas são mais semelhantes à de filtros comerciais, em que um fluxo é forçado 

a passar pela estrutura porosa. Deste modo, os parâmetros obtidos com o batch não são 

suficientes para descrever o transporte de solutos no solo, como em colunas (Shi et al., 2019). 

Sendo assim, primeiramente, foram realizados ensaios em colunas contendo apenas a 

areia quartzosa, a qual foi utilizada como invólucro da camada filtrante (CB2). Neste caso, a 

curva de eluição do KBr, em uma coluna saturada, contendo apenas a areia quartzosa, passou 

sobre o ponto V/V0 = 1 e C/C0 = 0,5, com um fator de retardo aproximadamente um (R ≈ 1) e 

mostrou que todo o KBr injetado foi coletado ao término do pulso de injeção realizado (Figura 

13), que é o caso ideal para um traçador (Biggar and Nielsen, 1967). Isso indica que a areia 

quartzosa não causa nenhuma interferência ao fluxo, funcionando primordialmente como uma 

barreira de suporte e contenção para a camada filtrante, diferentemente do que ocorre quando é 

utilizado um solo natural e seco ao ar (Alves et al., 2022; Kwikima and Said, 2022).     
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Figura 13. Perfis de eluição das injeções realizadas com as soluções de KBr e do SDZ nas colunas de 5 

cm de comprimento, contendo apenas areia quartzosa. 

 

Fonte: o autor 

 

Além disso, os resultados da injeção do SDZ na coluna contendo apenas areia quartzosa 

(Figura 2A) mostraram que assim como ocorreu com o KBr, todo o soluto injetado foi coletado 

no efluente das colunas (C.C0
-1≈ 1), indicando que a areia apresentou um caráter inerte com 

relação ao SDZ, pois não houve sorção (Figura 7). Contudo, diferentemente do KBr, a curva de 

eluição do SDZ encontra-se sutilmente deslocada a esquerda, indicando que pode ter ocorrido 

uma exclusão aniônica (Schulin et al., 1987). 

 Os perfis de eluição obtidas a partir das três injeções, uma de KBr e outras duas de SDZ, 

realizadas nas colunas contendo o BC2 (Figura 2B) estão apresentadas na Figura 14. As três 

curvas, oriundas das médias dos ensaios em que foram injetados o KBr e o SDZ, apresentam 

uma assimetria com uma longa cauda, indicando que houve uma ausência de equilíbrio químico 

(Alves et al., 2022). Ainda segundo Alves et al. (2022), essa assimetria está relacionada à 

reatividade entre o adsorvente e o adsorvato, uma vez que sete volumes de poros foram 
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necessários para eluir quase todo o SDZ do biochar, bem como pode ser observado na Figura 

14.  

 

Figura 14. Curvas de eluição do KBr e das duas injeções do SDZ nas colunas contendo o biochar 

moído e lavado, produzido a partir da casca do café (BC2). 

 

Fonte: o autor 

 

A sorção de pico (C/C0) do SDZ, em ambas as passagens, foi de aproximadamente 41%, 

considerando o balanço de massa realizado, indicando uma adsorção inferior ao que foi 

observado no batch (57%). Contudo, isto se deve ao fato de que no ensaios de batch as 

condições de contato entre o SDZ e os sítios ativos do BC2 são ótimas, pois não há poros 

hidraulicamente isolados, uma vez que não há uma estrutura organizacional bem definida como 

nas colunas.  

Ademais, o tempo de contato (residência) entre o adsorvente e o adsorvato que ocorre no 

batch é muito maior que o da coluna, uma vez que nos ensaios de batelada não há a passagem 

de um fluxo, como ocorre com as colunas. Smaranda et al. (2017) evidenciaram, ao estudarem 

a sorção de contaminantes orgânicos em colunas de solo, que maiores tempos de contato entre 

adsorvente e adsorvato geraram valores maiores de sorção. Além disso, o pico da sorção em 
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ambas as curvas de eluição do SDZ ocorrem entre os pontos 2 > V/V0 > 1 e C/C0 = 0,5, logo 

encontram-se deslocadas à direita, quando comparadas com a curva oriunda da injeção do KBr. 

Zhang et al. (2021), ao estudarem a sorção do SDZ por areia impregnada com íons de ferro, 

mostraram que o percentual sorvido foi inferior ao desse estudo, com apenas 25%, 

aproximadamente.  

Já a curva de eluição do KBr, oriunda do efluente das colunas contendo o BC2, passa 

sobre o ponto V/V0 = 1 e C/C0 = 0,5, e o fator de retardo (R) foi de 1,0. Ademais, a sorção no 

pico é praticamente nula (C/C0≈ 1), logo o comportamento dela foi praticamente idêntico ao da 

curva de eluição oriunda injeção do KBr na coluna contendo apenas a areia quartzosa. 

Os valores praticamente iguais das adsorções (41%), em cada uma das passagens do SDZ, 

evidenciam que a capacidade de adsorção do biochar da casca do café foi mantida, indicando 

que este material pode ser utilizado como camada reativa para remover o SDZ das águas 

urbanas após eventos consecutivos de precipitação.  

Visando o reaproveitamento do biochar, Meng et al. (2020) propuseram realizar uma 

dessorção no biochar, utilizando o metanol, mostrando que este material pôde ser reaproveitado 

por cinco vezes, sendo capaz de remover mais que 90% da concentração inicial de SDZ injetada, 

enquanto que a partir do sexto reuso a capacidade de sorção caiu 2.24%. 

Spahr et al. (2022), ao estudarem a sorção de compostos orgânicos e de metais pesados 

em colunas contendo biochar, por longos períodos de injeção (4000 volumes de poros), também 

mostraram que a camada filtrante foi capaz de manter sua capacidade sortiva por mais de 

milhares de volumes de poros injetados na coluna, removendo praticamente a totalidade do 

contaminante injetado.  

Também foi realizada a modelagem do transporte do KBr para as colunas contendo areia 

e o biochar, de modo que a média dos valores observados e estimados das curvas de eluição, 

para o modelo CDE, utilizando o CXTFIT, estão dispostas na Figura 15. O modelo CDE 
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mostrou apresentar um bom ajuste, de modo que o coeficiente de determinação foi de 0.99, o 

fator de retardo foi unitário e houve uma boa reprodução da cauda da curva de eluição, 

diferentemente do que foi observado por Dousset et al. (2007), que ao estudarem o transporte 

do KBr em colunas de solos notaram que este modelo (CDE) não reproduziu bem a porção final 

da curva de eluição. 

 

Figura 15. Curvas de eluição das médias dos valores observados e ajustados do KBr para as colunas 

contendo areia e biochar moído e lavado, produzido a partir das casca do café (BC2). 

 

Fonte: o autor 

 

As curvas de eluição do SDZ obtidas por meio dos ensaios em colunas contendo areia e 

biochar também apresentam uma assimetria, com um caudal longo, bem como foi observado 

por Sun et al. (2019), tanto para a primeira quanto para a segunda passagem do SDZ (Figuras 

16A e 16B), respectivamente. Além disso, as simulações (Figura 16), mostram que o modelo 

que mais se ajustou aos dados observados foi o de não equilíbrio químico, ou seja, o CDE de 

dois sítios de sorção. 
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Figura 16. Curvas de eluição, observadas e simuladas com os modelos CDE, CDE-MIM e CDE-Two Sites, das 

duas injeções do SDZ nas colunas contendo o biochar moído e lavado, produzido a partir das cascas do café 

(BC2). 

 

Fonte: o autor 

 

Contudo, apesar de ter apresentado valores ligeiramente inferiores de R2 do que o do CDE 

de dois sítios de sorção (não equilíbrio químico), o ajuste realizado pelo CDE MIM também 

apresentou valores coerentes de sorção para o início dos ensaios, mostrando que o não equilíbrio 

físico também se fez presente. Isto também fica evidente ao se analisar os valores de β obtidos 

com as simulações do CDE – MIM e do de dois sítios de sorção nos quais, em ambos os casos, 

β foi menor que 1, Tabela 6. Deste modo, com 1-β ≠ 0 fica claro que há regiões de água imóveis 

(11% na primeira passagem e 48% na segunda passagem). 
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Tabela 6. Parâmetros ajustados pelos modelos CDE, CDE - Two Sites e DCE – MIM para os modelos 

de ajuste das curvas de eluição, das duas passagens, do SDZ nas colunas contendo a areia quartzosa e 

o biochar da casca do café moído e lavado (BC2). 

Modelo de 

Ajuste 

R 

D 

[cm2.h-1] 

β ω R2 Pe EQM 

Primeira Passagem do SDZ 

CDE 4,23 0,038 - - 0,819 81,390 0,199 

CDE – Two 

Sites 

5,82 0,010 0,74 0,524 0,992 30,930 0,127 

CDE - MIM 5,49 0,082 0,89 0,169 0,886 37,810 0,155 

Segunda Passagem do SDZ 

CDE 2,69 0,034 - - 0,935 90,960 0,120 

CDE – Two 

Sites 

3,27 0,113  0,63 0,415 0,979 27,390 0,016 

CDE - MIM 3,44 0,132 0,52 0,248 0,946 23,430 0,166 

R: fator de retardo; β: coeficiente de partição; ω: número de Damköhler; Pe: número de Pèclet; EQM: 

erro quadrático médio; D: coeficiente de difusão-dispersão 

 

Além disso, com base nos valores de β, Tabela 6, nota-se que na primeira passagem a 

sorção ocorre instantaneamente em até 74% dos sítios, e em até 63% dos sítios na segunda 

passagem (CDE – Two Sites) (Baskaran et al., 1996; Zhao; Wu; Yu, 2022). Contudo, 

diferentemente do que foi observado por Zhang et al. (2021), a sorção instantânea não deve ser 

desconsiderada, haja vista que os valores de Kf obtidos por esses autores (1,23) são inferiores 

ao obtido neste estudo. Além disso, quanto maior for o valor do parâmetro Kf, maior tende a ser 

a retenção do contaminante nas colunas (Zhang et al., 2021).   
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 Ademais, os valores de ω < 1 apontam para uma condição de não equilíbrio (Baskaran 

et al., 1996), corroborando com o fato de que os modelos CDE de não equilíbrio (CDE – Two 

Sites e CDE - MIM) foram os que apresentaram os melhores ajustes, tendo o CDE – Two Sites 

apresentado o melhor ajuste para as duas passagens, com os maiores valores de R2 (0,992 e 

0,979) e os menores EQM (0,1273 e 0,0160). Liu et al. (2023), ao estudarem a sorção de solutos 

em colunas contendo solo, também notaram que os modelos de não equilíbrio foram os que 

apresentaram os melhores resultados, ou seja, os maiores coeficientes de determinação, com R2 

chegando a, aproximadamente, 0,96, enquanto para o modelo de equilíbrio o R2 não ultrapassa 

os 0,92. 

 A fim de se conhecer os regimes de dispersão que ocorrem durante o transporte, calcula-

se o número de Péclet. Para valores inferiores a 0,1, diz-se que os processos advectivos são 

insignificantes e o difusivo predomina, já para valores de Pe entre 10 e 100, a advecção contribui 

ativamente para a dispersão juntamente com a difusão molecular (Afshari et al., 2018). Sendo 

assim, com Pe entre 23,43 e 90,96, pode-se dizer que o os processos advectivos e difusivos 

predominam. 

 O fator de retardo é utilizado para quantificar a redução do soluto durante seu transporte 

(Chen et al., 2023). Logo, um fator de retardo acima de um, indica que houve interação do SDZ 

com o biochar (Carmo et al., 2013), de modo que a curva acaba sendo deslocada para a direita 

do ponto V/V0 = 1 e C/C0 = 0,5. Sendo assim, estes resultados reafirmam que os modelos de 

não equilíbrio, físico e químico, são os que apresentam os melhores ajustes. 

Já no caso da injeção do SMX nas colunas contendo apenas a areia quartzosa, a análise 

do perfil de eluição deste contaminante (Figura 17), mostrou que ele também passa 

praticamente sobre o ponto V/V0 = 1 e C/C0 = 0,5 e também atinge uma concentração relativa 

próxima de um, comprovando que a areia quartzosa também não interfere na sorção e nem nos 

mecanismos de transporte do SMX, reafirmando assim que, a areia quartzosa pode ser utilizada 
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como um invólucro para a camada de biochar, evitando que ele seja carreado para fora da coluna 

(Figura 6B), diferentemente do que ocorreu com uma coluna contendo solo natural (Carmo et 

al., 2010; Shi et al., 2019).  

 

Figura 17. Perfil de eluição do SMX em colunas contendo apenas areia quartzosa, com destaque em 

vermelho para o ponto V/V0 = 1 e C/C0 = 0,5. 

 

Fonte: o autor 

 

Para o transporte do SMX nas colunas contendo areia quartzosa e o biochar moído e 

lavado (BC2) (Figura 6B), obteve-se as curvas de eluição (Figura 18). Neste caso, observa-se 

que assim como aconteceu na coluna contendo apenas areia quartzosa, a curva de eluição do 

KBr passa sobre o ponto V/V0 = 1 e C/C0 = 0,5, logo ele também não sofreu nenhuma interação 

com biochar moído e lavado. Já a curva de eluição do SMX apresentou uma assimetria, com 

uma longa cauda, indicando que não houve um equilíbrio químico no seu transporte dentro da 

coluna (Alves et al., 2022). Também notou-se que, pra o KBr, pouco mais de 2,5 volumes de 

poros foram suficientes para lixiviar toda a concentração injetada, enquanto que para o SMX 

foram necessários pouco mais de 5,5 volumes de poros.    
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Figura 18. Perfis de eluição dos valores observados do KBr e do SMX para as colunas contendo areia 

quartzosa e biochar da casca do café moído e lavado (BC2), com destaque em vermelho para o ponto 

V/V0 = 1 e C/C0 = 0,5. 

 

Fonte: o autor 

 

Além disso, também ficou evidente que a eficiência do biochar moído e lavado (BC2) 

dentro da coluna (26,3%), na adsorção do SMX, foi bem inferior à obtida no batch (59,7%). 

Esta diferença ocorre, principalmente, pelas diferenças das condições em que os ensaios de 

batch e o transporte em colunas são feitos (Zheng et al., 2019). Ou seja, além de um maior 

tempo de contato entre o adsorvente e o adsorvato, a maior parte dos poros do biochar estão em 

contato com o SMX, favorecendo a sorção nos ensaios de batelada. Sarker et al. (2023), ao 

estudarem os mecanismos de adsorção do Sulfametoxazol, mostraram que o tempo de contato 

é um fator preponderante. Huang et al. (2019) também mostraram que a eficiência do biochar 

na remoção do SMX foi maior nos ensaios de batch do que nos de colunas, devido à estas 

diferenças citadas anteriormente. 

 Após a passagem do traçador, observou-se que a curva de eluição passa sobre o ponto 

V/V0 = 1 e C/C0 = 0,5, o fator de retardo é praticamente unitário e a concentração relativa, no 
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pico, é praticamente 1, indicando assim que a sorção foi praticamente inexistente, o 

demonstrando assim que não houve interação entre o biochar e o KBr. Este comportamento 

difere do que foi observado por Barros et al. (2023), quando estudaram o transporte do KBr em 

colunas contendo um solo aluvionar. Já os resultados Carmo et al. (2013) corroboram com os 

achados deste trabalho. Além disso, Srinivasan e Sarmah (2014) afirmaram que a curva de 

eluição do traçador ideal, como o KBr, deve iniciar entre 0,85 e 1,05 volumes de poros, bem 

como aconteceu neste estudo durante a passagem deste soluto nas colunas contendo apenas 

areia quartzosa e a areia mais o biochar moído e lavado. 

As simulações dos valores observados do KBr, para as colunas saturadas contendo areia 

quatzosa e o biochar (BC2), foram realizadas com o modelo CDE, utilizando-se o CXTFIT (van 

Genuchten et al., 2012) e a curva de eluição média (Figura 19). Este modelo apresentou um 

bom ajuste da curva de eluição do traçador, representando bem toda a curva, do início até o fim 

da longa cauda, de modo que o coeficiente de determinação foi maior que 0,997 e o fator de 

retardo (R) foi praticamente igual a um.  

Estes resultados corroboram com o que que foi observado por Alves et al. (2022), que ao 

estudarem o transporte do KBr em colunas saturadas contendo solo aluvionar do Rio 

Capibaribe, o qual passa por Recife-PE, notaram que o transporte do KBr em colunas pode ser 

bem simulado utilizando-se o modelo CDE. Barros et al. (2023) também mostraram que o 

modelo CDE proporcionou bons ajustes à curva de eluição do KBr, quando eles estudaram o 

transporte deste traçador em colunas contendo solo.  
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Figura 19. Perfil e curva de eluição dos valores observados e ajustados pelo modelo CDE para o KBr 

injetado nas colunas areia quartzosa e biochar da casca do café moído e lavado (BC2), com destaque 

em vermelho para o ponto V/V0 = 1 e C/C0 = 0,5. 

 

Fonte: o autor 

 

 Ao se avaliar as simulações da curva de eluição do SMX, a partir dos três modelos 

(CDE, CDE-MIM e CDE Two Sites) (Figura 20), fica evidente que o modelo de não equilíbrio 

químico (CDE - Two Sites) foi o que apresentou os melhores ajustes. Já o modelo de água 

móvel e imóvel (CDE - MIM), foi o que apresentou os piores resultados, pois o modelo não 

conseguiu ajustar bem os valores simulados nem para o início e nem para o final do ensaio. 
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Figura 20. Curvas de eluição do SMX da injeção nas colunas contendo a areia quartzosa e o biochar da 

casca do café moído e lavado (BC2), obtidas a partir das simulações realizadas com os modelos CDE, 

CDE-MIM e CDE-Two Sites. 

 

Fonte: o autor 

 

Apesar de apresentarem valores semelhantes de R2 (0,9423 e 0,9375 para o CDE e CDE 

- MIM, respectivamente), Tabela 7, os modelos CDE e CDE - MIM apresentam resultados 

completamente distintos, de modo que as curvas geradas a partir destes modelos apresentam 

comportamentos muito distintos entre si, tendo o modelo CDE apresentado valores simulados 

mais coerentes com o que foi observado experimentalmente, ou seja, apresentou um 

comportamento ligeiramente melhor. Porém, ainda assim, nota-se que o modelo CDE não 

consegue descrever bem a porção final da curva de eluição. Diferentemente destes dois, o 

modelo CDE- Two Sites apresentou um coeficiente de determinação maior (R2=0,9806), 

condizendo com o modo com o qual a simulação replica os dados observados. Tais resultados 

corroboram com o que foi observado por Zhao, Wu e Yu (2022) quando estes mostraram que 

o CDE - Two Sites foi o que melhor se ajustou aos valores observados, com um R2 de 0,986. 
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Tabela 7. Parâmetros ajustados pelos modelos CDE, CDE - Two Sites e DCE – MIM para os modelos 

de ajuste das curvas de eluição da injeção do SMX nas colunas contendo areia quartzosa e biochar da 

casca do café moído e lavado (BC2). 

Modelo de Ajuste R 

D 

[cm2 .h-1] 

β ω R2 Pe EQM 

CDE 1,83 0,513 - - 0,9423 6,029 0,002932 

CDE – Two Sites 4,83 0,100 0,674 0,294 0,9806 30,927 0,001070 

CDE - MIM 1,53 0,089 0,889 0,5479 0,9375 34,832 0,008740 

R: fator de retardo; β: coeficiente de partição; ω: número de Damköhler; Pe: número de Pèclet; EQM: 

erro quadrático médio; D: coeficiente de difusão-dispersão 

 

Valores de do coeficiente de partição, β = 0,674, para o modelo CDE – Two Sites, indicam 

que 67,4% das frações dos sítios participam instantaneamente na adsorção do SMX, enquanto 

que 11,1% dessas frações permanecem imóveis dentro da coluna (CDE - MIM). Valores tão 

baixos de contaminante presente nas frações de água imóveis indicam o motivo pelo qual este 

modelo não apresenta um bom ajuste, e que por isso o modelo CDE se adequa melhor que ele 

(Zhao; Wu; Yu, 2022).   

Segundo Afshari et al. (2018), valores de Pe entre 10 e 100 indicam que a advecção 

contribui diretamente para a dispersão, junto com a difusão molecular. Deste modo, como os 

valores do número de Peclèt, para os modelos CDE – Two Sites e CDE-MIM foram de 30,927 

e 34,832, respectivamente, pode-se dizer que estes processos advectivos e dispersivos 

predominam. Os valores de ω inferiores a um também indicam para uma condição de não 

equilíbrio químico (Baskaran et al., 1996), reafirmando o fato do modelo CDE – Two Sites ter 

apresentado os melhores resultados. Os valores do erro quadrático médio também mostram que 

o CDE – Two Sites foi o melhor entre os três modelos utilizados, uma vez que quando mais 

próximo de zero é o EQM, melhor. 
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Os valores do fator de retardo, R, variam bastante com a natureza da camada filtrante. 

Analisando o mesmo contaminante deste estudo, SMX, Srinivasan e Sarmah (2014) obtiveram, 

com o modelo CDE, valores de R variando de 1,06 a 7,53 para colunas contendo dois diferentes 

solos como camadas filtrantes. Contudo, diferentemente do que foi obtido aqui, neste estudo, 

esses autores enunciaram que o modelo CDE – Two Sites não apresentou bons resultados no 

ajuste das curvas de eluição, pois apesar de se ajustar bem aos valores de pico das curvas de 

eluição, todo o restante não ficou bem modelado. De qualquer modo, os valores de R obtidos 

neste trabalho não estão muito distantes dos obtidos por Srinivasan e Sarmah (2014). 

 Qin et al. (2016) também obtiveram bons resultados com o modelo CDE – Two Sites 

para os ajustes das curvas de eluição da levofloxacina em colunas, de modo que boa parte dos 

parâmetros obtidos por eles estão de acordo com o que foi observado aqui neste estudo. Deste 

modo, estes resultados mostram que o modelo de não equilíbrio químico (CDE – Two Sites) 

tem apresentados os melhores ajustes para as curvas de eluição de ensaios realizados em 

colunas. 
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5 CONCLUSÕES 

 

O estudo da sorção da Sulfadiazina e do Sulfametoxazol por camadas filtrantes tem sido 

importante para compreensão da mobilidade e da biodisponibilidade deste composto no 

ambiente, bem como os potencias riscos atrelados a isso. Neste caso, o estudo da cinética de 

sorção de ambos os contaminantes mostraram que em curtos períodos de tempo uma grande 

quantidade de contaminante é adsorvida pelo biochar, ou seja, boa parte dos sítios de sorção 

são preenchidos nas primeiras horas. Logo, o uso do biochar, como camada filtrante, acaba 

mitigando a contaminação das águas superficiais.  

Além disso, o modelo de pseudo segunda ordem apresentou um melhor ajuste aos dados 

observados, indicando que a quimissorção é um processo dominante na adsorção do SDZ e do 

SMX pelo biochar produzido a apartir da casca do café. Já os ajustes das isotermas de sorção 

mostraram que o modelo de Freundlich foi o que melhor se ajustou aos dados observados, no 

caso do SDZ, com um R2 = 0,9919 e valor do coeficiente de determinação (Kf) muito semelhante 

ao que está descrito na literatura. Logo, esta quimissorção, que predomina na sorção do SDZ, 

ocorre em múltiplas camadas. Já no caso do SMX, o modelo de Langmuir foi o que melhor se 

ajustou os valores observados (R2 = 0,999), indicando que esta quimissorção ocorreu em 

monocamadas. Contudo, o modelo de Freundlich também apresentou resultados satisfatórios 

(R2 = 0,988).   

 Por apresentar valores de sorção menores que os gerados com os ensaios de batch (41% 

em colunas e 54% no batch do SDZ e 26,3% em colunas e 59,7% no batch do SMX), o 

transporte em colunas mostram que as diferenças nas condições em que os ensaios são 

realizados interferem diretamente, ou seja, por não ter uma estrutura física e uma rede de poros 

hidraulicamente ativa bem definida, possuir um tempo de contato entre adsorvente e adsorvato 

maior e por estar sempre em agitação, os ensaios em batch tendem a apresentar resultados 
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melhores, contudo não se aproximam tanto da realidade quanto os ensaios do transporte de 

solutos realizados em colunas.  

Ademais, o fato da segunda injeção do SDZ ter apresentado uma sorção praticamente 

igual ao da primeira, 41%, aponta para uma manutenção da capacidade adsortiva do biochar 

após eventos consecutivos de precipitação. Deste modo, o biochar pode ser reaproveitado entre 

os ciclos de passagem de contaminantes como o SDZ, o que viabiliza ainda mais o seu uso 

devido ao baixo custo de manutenção.  

Entretanto, as análises realizadas com o FTIR mostraram que o processo de lavagem 

realizado na camada filtrante originou um biochar mais carbonáceo e, consequentemente, com 

uma menor aromaticidade, mesmo tendo tido poucos efeitos, ao se comparar os espectros do 

biochar moído (BC1) com o biochar moído e lavado (BC2), elevando a transmitância em até 4% 

apenas. Logo, o processo de lavagem do biochar, apesar de necessário para padronização dos 

ensaios, acaba comprometendo a sorção do SDZ e do SMX. 
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CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

Este Trabalho buscou, por meio dos ensaios em batelada e em colunas, analisar a 

capacidade de sorção do biochar e seu possível uso como camada filtrante para minimizar a 

contaminação das águas em centros urbanos.  

Para isso, dois contaminantes foram escolhidos (a Sulfadiazina e o Sulfametoxazol) 

devido às suas constantes presenças em análises de águas superficiais de grandes centros e sua 

biodisponibilidade e toxicidade, tanto para os humanos quanto para animais que compõem a 

fauna dos ambientes aquáticos. Muitos pesquisadores apontaram para os riscos atrelados à 

exposição indevida destes compostos, de modo que muitas entidades internacionais, como a 

Organização das Nações Unidas (ONU), têm alertado para a criação de bactérias resistentes a 

contaminantes emergentes como os antibióticos.  

Deste modo, resultados mostraram claramente que o biochar além de ter um baixo custo 

e uma facilidade em sua produção pode ser utilizado como camada filtrante para mitigar este 

problema da contaminação. Neste caso, evidenciou-se que a sua capacidade sortiva pode chegar 

a 41% no caso do SDZ e pouco mais de 26% no caso do SMX, quando se trata dos ensaios em 

colunas, os quais se assemelham mais aos cenários que são encontrados no meio ambiente.  

Como sugestões para trabalhos futuros, sugere-se que se utilize técnica que visem 

maximizar a capacidade de sorção do biochar, seja por ativação, impregnação de metais ou 

associação com outros materiais. Ademais, também não foi realizado neste estudo nenhuma 

análise a longo prazo.  

Além disso é necessário propor maneiras de se recuperar o biochar para que ele possa vir 

a ser reutilizado ou em uma destinação adequada para este composto (como por exemplo por 

meio de uma nova pirólise), para que o seu uso como camada reativa não venha a ser um 
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problema quando sua capacidade de adsorção máxima for atingida, de modo que este biochar 

contaminado venha a se tornar um problema.  
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