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RESUMO 

DESENVOLVIMENTO E APLICAÇÃO DO SOFTWARE HERisk PARA 

AVALIAÇÃO ESPAÇO-TEMPORAL DE RISCOS: ESTUDO DE CASO DO 

RIO MONJOLINHO E SUAS ÁGUAS TRATADAS COM MEMBRANAS DE 

MATRIZ MISTAS 

Este projeto propõe desenvolver um novo software para caracterização espaço-

temporal de riscos radiológicos, ecológicos e à saúde humana, além de novas 

membranas de matriz mista (MMMs) baseadas em polietersulfona (PES) e 

materiais mesoporosos para remoção de íons metálicos (Cd2+, Cr6+, Ni2+ e Pb2+) e 

carbamazepina (CBZ) de soluções aquosas. O software HERisk (Human, 

Ecological and Radiological risk) desenvolvido muda os valores dos parâmetros 

fisiológicos e comportamentais dos residentes conforme o passar dos anos, o que 

permite avaliar os riscos à saúde humana de forma mais realista. Para mostrar sua 

utilidade na avaliação da poluição ambiental e dos riscos à saúde humana, o 

software foi aplicado em dados da literatura referentes a uma área de mineração 

no município de Itagibá (Bahia). Os resultados obtidos revelaram um alto risco 

para a saúde humana em toda a área ao redor da mina, enquanto os índices 

ecológicos de poluição confirmaram a contaminação antrópica em torno da área 

de mineração, especialmente nos locais mais próximos da cava principal e dos 

rejeitos. As MMMs desenvolvidas neste estudo foram sintetizadas através do 

método de inversão de fase usando PES e material mesoporoso puro (MCM-41) 

ou funcionalizado (NH2-MCM-41 ou SH-MCM-41). Os mesomateriais e as 

MMMs foram caracterizadas e a quantificação dos íons metálicos e da CBZ foi 

realizada por ICP OES e UPLC, respectivamente. O estudo preliminar de 

adsorção mostrou que as MMMs baseadas em PES/SH-MCM-41 demonstraram 

o maior potencial para adsorção de CBZ, enquanto nenhuma das MMMs 

sintetizadas apresentou diferenças significativas para adsorção dos íons metálicos. 

Os resultados do design multivariado (matriz de Doehlert) indicaram que três 

variáveis independentes (tempo de contato, concentração inicial e a quantidade de 
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SH-MCM-41 incorporada na matriz polimérica) influenciam significativamente 

na capacidade de adsorção da MMMs para CBZ, enquanto apenas um fator 

(concentração inicial) afetou a remoção dos íons pelas MMMs. A aplicação do 

software HERisk e da MMM mais adequada para remoção de espécies químicas 

tóxicas (EQTs) foi realizada em amostras de água superficial coletadas na bacia 

do rio Monjolinho (São Carlos, SP). Os resultados indicaram a presença de fontes 

de enriquecimento naturais e antropogênicas ao longo da bacia. Os índices de 

poluição calculados antes dos testes de mitigação mostraram um elevado grau de 

contaminação das águas superficiais da bacia, principalmente nos pontos de 

amostragens localizados após a estação de tratamento de esgoto (ETE) de São 

Carlos. Apesar disso, não foram constatados riscos à fauna e flora deste ambiente 

aquático. Após o processo de mitigação utilizando-se a MMM contendo 7% de 

NH2-MCM-41 (MMM-N7), a avaliação de riscos ecológicos apontou que os 

níveis de poluição das amostras de água decaíram. Por esses motivos, o software 

HERisk e a MMM-N7 apresentam um elevado potencial para a caracterização 

mais realística e rápida de riscos e a mitigação de sistemas hídricos contaminados 

por EQTs. 

Palavras-chave: avaliação de riscos, tratamento de água, adsorção, 

contaminantes emergentes, substância recalcitrante. 
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ABSTRACT 

DEVELOPMENT AND APPLICATION OF THE HERisk SOFTWARE FOR 

SPATIO-TEMPORAL RISK ASSESSMENT: A CASE STUDY OF 

MONJOLINHO RIVER AND ITS WATER TREATED WITH MIXED 

MATRIX MEMBRANES 

This project proposes to develop new software for the spatio-temporal assessment 

of radiological, ecological, and human health risks, in addition to new mixed 

matrix membranes (MMMs) based on polyethersulfone (PES) and mesoporous 

materials for the removal of metallic ions (Cd2+, Cr6+, Ni2+, and Pb2+) and 

carbamazepine (CBZ) from aqueous solutions. The new HERisk (Human, 

Ecological and Radiological risk) software changes the values of the residents 

physiological and behavioral parameters over the years, which makes it possible 

to assess risks to human health in a more realistic way. The software was applied 

utilizing data from the literature referring to a mining area in the municipality of 

Itagibá (Bahia, Brazil) to show its usefulness in assessing environmental and 

human health risks. The results indicate a high human health risk in the entire area 

around the mine, while the pollution indices confirmed anthropic contamination 

around the mining area, especially in the locations closest to waste dumps. The 

MMMs developed in this study were synthesized via the phase inversion method 

using PES and pure (MCM-41) or functionalized (NH2-MCM-41 or SH-MCM-

41) mesoporous materials. The mesomaterials and MMMs were characterized and 

the metal ions and CBZ quantification was performed by ICP OES and UPLC, 

respectively. The preliminary adsorption study showed that PES/SH-MCM-41-

based MMMs present the highest potential for CBZ adsorption, while MMMs did 

not show significant differences for metal ions adsorption. The multivariate 

design (Doehlert matrix) results indicated that three independent variables 

(contact time, initial concentration, and the amount of SH-MCM-41 incorporated 

in the polymer matrix) significantly influence the MMMs adsorption capacity for 

CBZ, while only one factor (initial concentration) affected the removal of ions by 
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MMMs. The application of the HERisk software and the most suitable MMM for 

removing toxic chemical species (TCS) was carried out in surface water samples 

collected in the Monjolinho river basin (São Carlos, SP). The results indicated the 

presence of natural and anthropogenic enrichment sources along the basin. The 

pollution indices calculated before the mitigation tests show a high contamination 

degree of the Monjolinho river basin, mainly at the sampling points located after 

the wastewater treatment plant (WWTP) of São Carlos. Despite this, there are no 

risks to the fauna and flora of the area. After the mitigation process using the 

MMM synthetized with 7% of NH2-MCM-41 (MMM-N7), the ecological risk 

assessment indicated no pollution of the water samples. For these reasons, the 

HERisk software and the MMM-N7 show a high potential for a more realistic and 

faster characterization of risks and water systems mitigation contaminated by 

TCS. 

Keywords: Risk assessment, water treatment, adsorption, emerging pollutants, 

recalcitrant substance. 
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A modernização da sociedade humana decorrente da revolução 

industrial, começada no século XVIII, incrementou drasticamente a produção de 

resíduos, cujos descartes inadequados podem desencadear uma vasta gama de 

problemas ambientais como a acidificação de solos e águas superficiais, a 

dispersão de espécies químicas tóxicas (EQTs) e o acumulo de espécies químicas 

não-biodegradáveis no ambiente.1,2 Apesar disso, a modernização e o aumento 

das atividades antropogênicas são essenciais para a modernização e o crescimento  

de um país, gerando empregos e desenvolvimento econômico. A extração de 

recursos minerais e as atividades industriais, hospitalares, e agropecuárias 

encaixam-se nesse perfil, sendo de fundamental importância para obtenção de 

matérias-primas e produtos. No entanto, a poeira, as águas residuais e os rejeitos 

sólidos gerados por essas atividades são responsáveis pelo aumento das 

concentrações de poluentes nos recursos ambientais (água, solo e ar) e da 

degradação dos ecossistemas, gerando preocupações globais.3–11 

Os efeitos das atividades de mineração sobre a saúde e o ambiente 

dependem do tamanho da operação de mineração, da tecnologia adotada no local 

e do tipo de minérios extraídos da mina.12 Vários estudos apontaram que a saúde 

de residentes que vivem em regiões de mineração correm maiores riscos de 

desenvolverem doenças renais, pulmonares e cardíacas, hipertensão, câncer e 

maiores taxas de mortalidade.13–17 

De forma geral, concentrações significativas de elementos tóxicos 

normalmente encontradas em áreas afetadas por atividades antropogênicas (As, 

Cr, Cd, Cu, Hg, Fe, Ni, Pb, Zn) afetam, em diferentes proporções, os sistemas 

mais importantes do corpo humano, além de serem frequentemente contaminantes 

não-biodegradáveis, podendo resultar na destruição de um ecossistema inteiro 

através da elevada persistência dos mesmos na cadeia alimentar.18,19 Dentre os 

elementos mencionados anteriormente, os íons metálicos Cr6+, Pb2+, Cd2+ e Ni2+ 

destacam-se por serem altamente nocivos para maioria dos organismos, mesmo 

em concentrações muito baixas.20–22 Além disso, essas espécies químicas também 
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costumam ser encontradas em concentrações significativas em reservatórios de 

água potável e aquíferos subterrâneos ao redor do mundo.23 A absorção crônica 

por contato dérmico, ingestão ou inalação dessas substâncias pode resultar no 

desenvolvimento de vários tipos de câncer e prejudicar o sistema nervoso, 

urinário, esquelético, gastrointestinal, hemático e linfático, resultando em efeitos 

adversos como osteoporose, alergias dérmicas, náusea, vômito, diarreia, 

insuficiência renal, distúrbios sensoriais, lesões hepáticas, entre outros.20,24–27 

Um estudo realizado por HU et al. 28 apontou os efeitos epigenéticos 

de sistemas hídricos contaminados com metais traço por atividades de mineração. 

Os peixe-zebra, usado como um modelo biológico, sofreram efeitos epigenéticos 

significativos, dentre os quais destaca-se o estresse oxidativo nas células, o 

aumento significativo da metilação global do DNA no fígado e as alterações na 

metilação do DNA na região promotora. Em seres humanos, os contaminantes 

epigenéticos também desempenham um papel importante no desenvolvimento de 

enfermidades complexas, como síndrome metabólica, doenças cardiovasculares, 

deficiências neurológicas, doenças respiratórias e efeitos no desenvolvimento.29,30 

Tais modificações epigenéticas ocorrem com diferentes intensidades dependendo 

da idade dos indivíduos, causando efeitos multigeracionais ligados a doenças 

neurodegenerativas, sobretudo na primeira e na terceira idade.31–34  

Além dos íons metálicos, uma vasta gama de contaminantes 

orgânicos como hormônios, fármacos, corantes, pesticidas entre outros estão 

também presentes nos efluentes provenientes de atividades industriais, 

agropecuárias, domiciliares e hospitalares.7,35 Uma classe de compostos orgânicos 

intensamente estudada nos últimos anos é a dos fármacos, os quais foram 

classificados como poluentes ambientais relevantes nas últimas décadas.36 Dentre 

todos os medicamentos existentes, a carbamazepina (CBZ) é comumente 

encontrada em maiores concentrações nos corpos d’água em comparação aos 

demais fármacos devido ao seu caráter recalcitrante e ao seu consumo 

generalizado associado aos efeitos anticonvulsivantes, analgésicos e 
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antimaníacos.37–39 A CBZ é um antiepiléptico classificado como estabilizador do 

humor e muito utilizado no tratamento de esquizofrenia, convulsões parciais, 

transtorno bipolar, epilepsia, hiperatividade e outros tipos de neuropatias.40,41 

Assim como outros contaminantes emergentes, a falta de conhecimento sobre os 

impactos no meio ambiente e na saúde humana é o grande problema relacionado 

a esse poluente.42 No entanto, estudos preliminares indicam que a CBZ afeta 

negativamente os organismos aquáticos e os humanos. O trabalho de BAALI e 

COSIO 43
 apontou que, apesar de o modo de ação ainda não ser totalmente 

compreendido, a CBZ afeta o sistema neuroendócrino, a viabilidade celular, a 

reprodução, o crescimento, o comportamento celular e a homeostase de espécies 

reativas de oxigênio (ROS) de diferentes organismos aquáticos (peixes, bivalves 

e crustáceos). Por outro lado, a ingestão leve desse fármaco por humanos pode 

resultar em diversos efeitos adversos como reações distônicas, sonolência, 

nistagmo, vômitos, alucinações, entre outros.44 Por esses motivos, é crucial 

caracterizar a probabilidade e magnitude da deterioração ambiental e dos efeitos 

na saúde decorrentes das EQTs e realizar a posterior remoção dos mesmos dos 

recursos hídricos contaminados. 

Vários métodos químicos ou físicos podem ser utilizados para 

mitigação das regiões afetadas. A remoção de EQTs de águas contaminadas é um 

tópico amplamente pesquisado e muitas técnicas já foram desenvolvidas e 

estudadas para esse fim, sendo as mais comuns: coagulação, osmose reversa, 

sonicação, eletrólise, extração com solvente, degradação por microrganismos e 

adsorção.45–47 Entretanto, métodos que utilizam solventes ou eletricidade 

apresentam as desvantagens do alto custo agregado dos reagentes, energia elétrica 

e a formação de lamas residuais, enquanto tratamentos como a sonicação e a 

degradação por microrganismos costumam remover apenas as espécies químicas 

orgânicas da água.46,48 

Dentre os métodos apresentados anteriormente, a adsorção é um 

método preferível para a remoção de EQTs, sendo uma técnica de fácil 



5 

 

operabilidade e baixo custo agregado, além de evitar a formação de subprodutos 

indesejáveis e permitir a remoção das espécies químicas mesmo em concentrações 

traço.46,49 

Como alternativa de alta eficiência, vários trabalhos apontaram o 

potencial de estruturas mesoporosas à base de sílica para retirada de EQTs da 

água.50,51 Esses materiais são constituídos predominantemente de óxido de silício 

e costumam apresentar elevadas áreas superficiais e grupos funcionais reativos 

(silanol), os quais podem reagir com agentes funcionalizantes de modo a aumentar 

a capacidades de adsorção do mesomaterial.52 Além disso, a matéria-prima (sílica 

amorfa) para obtenção desses materiais mesoporosos funcionalizados (MMFs) 

pode ser extraída de resíduos agroindustriais, assim resultando em adsorventes de 

baixo custo de produção e elevada capacidade de remoção de poluentes orgânicos 

e inorgânicos.50,53,54 

Uma possível fonte de sílica são as cinzas das cascas de arroz (CCA), 

as quais apresentam uma composição de 96% de sílica, podendo ser usadas como 

uma alternativa barata de sílica amorfa para produção dos materiais 

mesoporosos.55,56 Segundo a Organização de Agricultura e Alimentação das 

Nações Unidas (FAO) 57, a produção mundial de arroz foi superior a 769,9 

milhões de toneladas em 2018.  Considerando-se que cerca de 20% da massa de 

arroz produzida é da casca do arroz (CA), a obtenção de elevadas quantidade de 

matéria-prima para criação da MMFs seria simples e de baixo custo. 

O trabalho desenvolvido por HEIDARI et al. 58 mostrou a melhora 

expressiva na capacidade de adsorção dos íons metálicos Ni2+, Cd2+ e Pb2+ pelo 

material MCM-41 após o processo de modificação (NH2-MCM-41) com o agente 

funcionalizante 3-aminopropiltrietoxissilano (APTES). As capacidades de 

remoção para os íons Ni2+ (8,2%), Cd2+ (2,8%) e Pb2+ (29%) do mesomaterial 

puro em um sistema trielementar (C0 = 50 mg L-1; pH = 5; Dads = 5 g L-1) 

aumentaram consideravelmente após o enxerto dos grupos funcionais 3-

aminopropil em sua superfície, resultando em capacidades de remoção de 92%, 
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93% e 95%, respectivamente. O NH2-MCM-41 sintetizado por CAO et al. 59 

também apresentou uma ótima capacidade de remoção para os íons tóxicos Cr6+ 

(98,7%) em um sistema monoelementar a 40 ºC com concentração inicial do íon 

de 10 mg L-1 em pH 3,5 e utilizando uma dose de adsorvente de 5 g L-1. 

De forma parecida, o estudo realizado por WU et al. 60 demonstrou a 

boa capacidade de remoção de várias espécies químicas pelo mesomaterial MCM-

41 funcionalizado com 3-mercaptopropiltrimetoxissilano (MPTM). Em 

condições de pH 5 e 30 ºC as capacidades de adsorção do material modificado 

(SH-MCM-41) para os íons Cu2+, Pb2+, Ag+ e Cr3+ foram de 38,12; 66,04; 92,08 

e 13,98 mg g-1, respectivamente.  

Os MMFs ainda podem ser usados como materiais de enchimento em 

membranas poliméricas com base em polietersulfona (PES), resultando na 

formação de membranas de matriz mista (MMMs), as quais combinam as 

propriedades dos materiais de preenchimento com as propriedades mecânicas, de 

transporte e de processamento dos polímeros.61–63 Dentre as características mais 

notáveis das MMMs estão a fácil preparação, baixos custos, alta resistência 

mecânica, seletividade e boa eficiência energética, além de serem eco-friendly e 

recicláveis.64 Nosso grupo de pesquisa investigou a utilização dos materiais 

mesoporosos da família M41S como materiais adsorventes para diferentes tipos 

de substâncias e como materiais de preenchimento em MMMs para fins de 

remedição ambiental e separação.53,54,63–68 Entretanto, os estudos sobre a aplicação 

de MMMs utilizando o material MCM-41 funcionalizado como aditivo para 

remoção de íons metálicos ou fármacos ainda são muito escassos, uma vez que a 

maioria dos estudos realizados com essas membranas são voltados para aplicações 

em separação de gases (CO2, CH4, N2 e O2) ou adsorção de outras espécies 

químicas orgânicas (HPAs).63,64,69–72  

Conforme o apresentado acima, surge a necessidade de desenvolver 

novos materiais que possibilitem a retirada de íons metálicos e fármacos de meios 

aquosos e viabilizem de forma eficiente e acessível à mitigação de corpos d’água 



7 

 

contaminados. O desenvolvimento de novas MMMs baseadas em PES e MMFs, 

sintetizados a partir de resíduos agroindustriais, resultaria na obtenção de 

materiais adsorventes sustentáveis com elevadas capacidades de remoção de 

EQTs, baixos custos de produção, fácil maneabilidade e mecanicamente 

resistentes. Os resultados dos estudos de adsorção em sistemas aquosos 

multielementares com diferentes características físico-químicas proveriam 

informações essenciais sobre a possível aplicabilidade e eficiência das MMMs em 

diferentes tipos de águas contaminadas (efluentes industriais, águas residuais 

domésticas, etc.). A utilização dessas MMMs para tratamento de recursos hídricos 

contaminados possibilitaria a mitigação de áreas poluídas, promovendo a 

diminuição de possíveis riscos ambientais e à saúde humana associados a 

concentrações elevadas de EQTs.  

Para o comprimento de todos os objetivos, o presente trabalho foi 

dividido em três partes (capítulos): 1) Desenvolvimento, verificação e aplicação 

do novo software HERisk, o qual permite realizar avaliações espaço-temporais de 

riscos radiológicos, ecológicos e à saúde humana; 2) Síntese das MMMs com base 

em PES e MMFs para remoção de EQTs de soluções aquosas com diferentes 

características físico-químicas; 3) Aplicação do HERisk e das MMMs para 

avaliação e mitigação dos riscos ecológicos de um sistema hídrico localizado em 

uma região urbana. Na seção “anexos” são apresentadas as primeiras páginas dos 

trabalhos já publicados em revistas científicas utilizando-se os dados obtidos neste 

estudo.   
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2.1 - Objetivos gerais 

• Desenvolver um software para avaliação espaço-temporal de riscos e MMMs 

a base de PES e materiais mesoporosos, visando suas aplicações na 

mitigação da contaminação por EQTs em ecossistemas aquáticos.  

2.2 - Objetivos específicos 

• Desenvolver um software (HERisk) que permita a realização de avaliações 

espaço-temporais de riscos radiológicos, ecológicos e à saúde humana.  

• Sintetizar e caracterizar as MMMs obtidas a partir da polietersulfona e dos 

materiais mesoporosos sintetizados utilizando-se casca de arroz.  

• Analisar sob diferentes condições experimentais a capacidade de adsorção 

das MMMs para íons metálicos (Cd2+, Cr6+, Ni2+ e Pb2+) e para o fármaco 

CBZ em sistemas multi e monoelementares, respectivamente. 

• Avaliar a aplicabilidade do HERisk e das MMMs em amostras de água 

coletadas na bacia do rio Monjolinho. 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

3 - CAPÍTULO 1  

HERisk: um software melhorado para avaliação espaço-

temporal de riscos à saúde humana 
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3.1 - Revisão bibliográfica 

Para realizar a caracterização dos riscos ambientais e à saúde 

humana, costuma ser necessário a utilização de procedimentos de várias etapas 

denominados Avaliação de Risco à Saúde Humana (HHRE) e Avaliação de Risco 

Ambiental (ERA), os quais incorporam dados científicos para estimar os riscos 

para o meio ambiente e os residentes de uma área de estudo. Ao longo dos anos, 

os pesquisadores adotaram esses métodos como uma ferramenta validada e 

confiável para determinar os perigos associados à poluentes em diferentes áreas 

afetadas por agentes antropogênicos.73–78 A utilização das HHRE e ERA resultam 

em um elevado impacto na saúde pública e níveis de poluição da região afetada, 

ajudando na tomada de decisões para o processo de mitigação das áreas 

contaminadas. 

Com o rápido desenvolvimento da tecnologia, recursos de 

informática e soluções inteligentes foram criados para detectar zonas propensas à 

poluição e delinear regiões estáveis. A justificativa para a adoção de softwares 

para avaliação de risco envolve sobretudo a ocorrência de erros operacionais, 

considerando que diversas variáveis estão envolvidas.79 Ao longo dos anos, os 

pesquisadores têm desenvolvido vários programas como o RIS, RBCA, RISC, 

BIOPLUME III, SADA, MT3D e BIOSCREEN com a finalidade de aprimorar as 

avaliações dos riscos, evitar erros operacionais e tornar os resultados mais 

precisos e confiáveis.80–85 

Esses softwares podem simular rotas de exposição fundamentais 

através das quais as substâncias tóxicas podem chegar até o organismo humano.84 

O pacote BIOPLUME III considera em seus cálculos de riscos o processo de 

biodegradação e transporte de poluentes no meio ambiente, entretanto, requer uma 

quantidade enorme de dados para simular os padrões de fluxo da poluição em 

sistemas de água subterrânea.85 Enquanto isso, o SADA incorpora recursos GIS 

(estatísticos e geoespaciais) para a avaliação de riscos ecológicos e à saúde 

humana.83 Em geral, esses softwares produziram resultados notavelmente 
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benéficos para as HHRE e ERA, contudo, suas desvantagens e limitações residem 

na incapacidade de realizar avaliações de riscos à saúde dos residentes com 

diferentes fases etárias e concentrações variáveis dos contaminantes ao longo do 

tempo de exposição. 

Com base nas informações acima, desenvolveu-se um novo software 

denominado HERisk (Human, Ecological and Radiological risk) o qual 

possibilita realizar avaliações espaço-temporais de riscos radiológicos, ecológicos 

e à saúde humana de forma padronizada. Esse tipo de avaliação permite que os 

cálculos dos riscos sejam ajustados ao regime de exposição variável de uma área 

de estudo, considerando a variação das concentrações das EQTs ao longo dos anos 

e as mudanças fisiológicas e comportamentais atreladas ao envelhecimento da 

população exposta, resultando em avaliações de riscos mais flexíveis e realísticas 

comparadas às de outros softwares. Os resultados dessas avaliações espaço-

temporais proveem informações úteis sobre o período no qual a exposição passa 

a ser crítica para os residentes. Tais informações são essenciais para o 

monitoramento ambiental e à saúde, fornecendo a oportunidade de mitigar 

rapidamente os desafios da poluição em áreas e períodos onde os níveis de 

exposição ainda não são críticos. Avaliações de riscos ecológicos e à saúde 

humana realizadas próximas de áreas de mineração ou parques industriais nos 

últimos anos apontaram concentrações de EQTs preocupantes nos recursos 

hídricos dessas regiões, resultando em elevados riscos para o meio ambiente e os 

residentes.75,86–90 

3.2 - Estratégia metodológica 1 

Para cumprir os objetivos estimados para a primeira parte deste 

trabalho, a seguinte lógica de intervenção foi aplicada: 

• Desenvolvimento de um novo software (HERisk) capaz de realizar 

avaliações espaço-temporais de riscos radiológicos, ecológicos e a saúde 

humana; 
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• Verificação dos cálculos realizados pelo HERisk utilizando-se dados 

encontrados na literatura; 

• Aplicação do novo programa computacional para avaliação dos impactos 

ambientais e riscos à saúde humana associados à exposição a EQTs em uma 

região de mineração. 

3.3 - Software HERisk (Human, Ecological and Radiological risk) 

3.3.1 Aspectos gerais 

O software HERisk (FIGURA 3.1) foi desenvolvido para agilizar e 

facilitar o desempenho de cálculos de riscos derivados de uma ampla gama de 

espécies químicas (hidrocarbonetos policíclicos aromáticos - HPAs, 

hidrocarbonetos totais de petróleo - HTPs, poluentes orgânicos persistentes - 

POPs, espécies metálicas, etc.). Este novo software é uma versão aprimorada do 

código HHRISK 79 e, diferentemente de outros programas, possibilita realizar 

avaliações espaço-temporais de riscos ecológicos, radiológicos e à saúde humana 

simultaneamente. Esta configuração permite ao usuário identificar e avaliar 

possíveis ameaças ao meio ambiente e à saúde pública ao longo do tempo, bem 

como auxiliar no gerenciamento dos riscos e remediação de áreas afetadas. 

O fluxograma da estrutura do novo código HERisk é ilustrado na 

FIGURA 3.2. O programa usa um único arquivo de entrada Excel© (Input.xlsm), 

projetado para adaptar as ferramentas de código aos interesses do usuário. Este 

formato de arquivo é considerado mais interativo, facilita a manipulação dos 

dados de entrada e, simultaneamente, cria uma interface amigável para o software. 
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FIGURA 3.1 – Interface gráfica do software HERisk. 

Este arquivo está dividido em várias planilhas, que incluem (i) o 

número de espécies químicas e suas concentrações em cada matriz estudada (ii) o 

número de locais e tempos considerados na análise, bem como os valores dos 

parâmetros de tempo de exposição. Neste arquivo, diferentes botões (chaves 

lógicas) foram criados para escolher as vias de exposição (KW: chave Way), o 

cenário (KS: chave Scenary), o tipo de exposição (KET: Chave Exposure) e as 

avaliações de risco (KHR: Chave de Risco à Saúde, KRR: Chave Risco 

Radiológico e KER: Chave Risco Ecológico) que o usuário deseja considerar em 

seus cálculos, como pode ser observado no Apêndice 1 desta Tese. 
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FIGURA 3.2 – Fluxograma do código HERisk. 

Da mesma forma, usando a chave Uncertainties (KU), é possível 

calcular as incertezas para todos os parâmetros de saída, assim fornecendo 
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detalhes essenciais sobre a variabilidade e a sensibilidade dos resultados gerados. 

Além disso, a ativação da KI (chave Information) permite solicitar um arquivo de 

saída adicional (information.txt) com informações mais detalhadas sobre a 

estrutura e todos os parâmetros contidos no arquivo Input.xlsm. 

Este arquivo de entrada também contém as planilhas Dataecological 

e Datachemical, as quais são bancos de dados que armazenam os valores de 

referência fornecidos por agências de proteção à saúde humana e de proteção 

ambiental, sendo usadas para realizar os cálculos dos riscos ecológicos e à saúde 

humana, respectivamente. Além disso, podem ser adicionadas a estas bases de 

dados quaisquer espécies químicas cujos parâmetros e valores de referência foram 

previamente definidos pelas instituições responsáveis, como a Agência de 

Proteção Ambiental dos Estados Unidos (U.S. EPA), Agência para o Registro de 

Substâncias Tóxicas e Doenças (ATSDR), Health Canada, entre outras. 

Conforme mostrado na FIGURA 3.2, todos os valores contidos no 

arquivo de entrada são lidos e armazenados pelo programa por meio da sub-rotina 

Readinput e, com base nessas informações, o código realiza cálculos 

correspondentes ao tipo de avaliação de risco solicitada pelo usuário.  

Para a avaliação de riscos à saúde humana, três sub-rotinas principais 

são usadas: Exposure, Riskag e Riskcum. A sub-rotina Exposure coordena a 

primeira parte do processo, selecionando as vias de exposição ativadas, os valores 

dos parâmetros relacionados ao cenário escolhido e, através das sub-rotinas 

Doseways (1 a 14), realiza os cálculos das doses individuais das espécies químicas 

absorvidas pelos residentes expostos. Em seguida, as outras duas sub-rotinas 

calculam os principais índices usados na avaliação de risco à saúde, o índice de 

perigo não-carcinogênico agregado (HIagg), o índice de perigo não-carcinogênico 

total (HItot), o risco carcinogênico potencial agregado (CRagg) e risco 

carcinogênico potencial cumulativo (CRcum).  

Os parâmetros calculados nessas rotinas são exibidos para o usuário 

em 5 arquivos de saída (ver FIGURA 3.2). Dois deles apresentam os resultados 
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de forma detalhada (Extensive Aggregate Risk.ods e Extensive Cumulative 

Risk.ods), enquanto os outros três exibem um formulário resumido que fornece 

apenas as principais informações (Summary Aggregate Risk.ods, Summary 

Cumulative Risk.ods e Complementary analisys.ods). 

Este novo código também inclui duas novas rotinas: Radio_risk e 

Ecol_risk, as quais foram criadas para avaliar os riscos radiológicos e ecológicos. 

Essas funções podem ser ativadas no arquivo de entrada usando os botões KRR e 

KER, respectivamente. Conforme mostrado no fluxograma (FIGURA 3.2), 

Radiological Risk.ods é o único arquivo de saída associado à rotina de risco 

radiológico, enquanto os cálculos realizados pela rotina Ecol_risk são mostrados 

em dois arquivos separados: Individual risk.ods e Combined risk.ods. Os índices 

calculados em cada rotina serão descritos nas próximas seções. Antes de finalizar 

os cálculos, o software gera o arquivo Warning.txt, o qual fornece ao usuário um 

relatório de avisos essenciais informando sobre parâmetros com valores nulos 

(zero) e, consequentemente, possíveis cálculos não realizados pelo software.  

Em geral, o cálculo do programa não excede 10 segundos, tornando 

o HERisk uma ferramenta muito útil para realizar avaliações radiológicas, 

ecológicas e de risco à saúde humana com extrema rapidez e exatidão. 

Especificamente, a precisão dos cálculos dos riscos foi verificada aplicando-se o 

código em estudos previamente publicados e comparando-se os resultados obtidos 

(TABELA 3.1). Vale ressaltar que em todos os casos, os valores dos desvios 

percentuais não ultrapassaram 0,7%, implicando em uma grande concordância 

entre os resultados obtidos pelos métodos convencionais e o programa HERisk. 

Informações mais detalhadas sobre a validação e outras 

características do código, bem como a metodologia utilizada para calcular as 

incertezas, podem ser encontradas em NERIS et al. 79. Antes de prosseguir com a 

descrição das principais partes do código, vale ressaltar que todas as equações 

implementadas no HERisk estão listadas no Apêndice 2 desta Tese. 
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TABELA 3.1 – Aplicação do software HERisk em dados da literatura para 

validação dos cálculos realizados pelo programa computacional. 

EQTs Rotas de exposição 

HI CR 

Referências 

Reportado HERisk Reportado HERisk 

Cd, Cu, Pb Ingestão de peixes 8,50E-3 8,50E-3 – – 
AMIRAH et 

al. 91 

Cd, Cr, Hg, 

Pb 

Contato dérmico com 

amostras de cosméticos * 
4,49E-4 4,46E-4 1,32E-7 1,33E-7 

ALAM et al. 

92 

As Ingestão de água ** 1,53E+1 1,53E+1 6,90E-3 6,91E-3 
RASOOL et 

al. 93 

* Resultados da amostra cosmética D; ** Resultados das amostras de água potável de Sargana. 

3.3.2 Avaliação de riscos à saúde humana 

A avaliação dos riscos à saúde humana pode ser realizada em três 

cenários possíveis: agrícola, industrial e residencial, os quais consideram rotas e 

parâmetros de exposição específicos para cada um deles.79 Dependendo do 

cenário selecionado, o código calcula os riscos à saúde através de até 14 diferentes 

vias de exposição (FIGURA 3.3): 10 associadas à ingestão de solo, água ou 

alimentos (carne, leite, ovos, vegetais, frutas e grãos), 2 associadas à inalação 

(partículas ou gases), e 2 para contato dérmico (solo ou água). 

O HERisk diferencia o resultado da avaliação de riscos em duas 

categorias, conforme definido pela U.S. EPA 94; os riscos não-cancerígenos com 

efeitos não cumulativos e os riscos cancerígenos com efeitos cumulativos. Além 

disso, o código utiliza as fórmulas fornecidas pela U.S. EPA 94–96 com alguns 

ajustes para realizar a avaliação espaço-temporal dos riscos. Isto implica que as 

limitações da nova abordagem empregada pelo software sejam as mesmas dos 

métodos convencionais de avaliação de riscos. Dentre elas, destaca-se a 

necessidade e disponibilidade de um grande conjunto de parâmetros essenciais 

para os cálculos dos riscos. Apesar disso, o software não apresenta restrições 

quanto ao número de espécies químicas, locais ou tempos para os quais os 

cálculos dos riscos simultâneos podem ser realizados. 
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FIGURA 3.3 – Fluxograma mostrando as principais vias de exposição 

incorporadas no HERisk. Fonte: adaptado de NERIS et al. 79. 

A metodologia sugerida pela U.S. EPA começa com o cálculo da 

dose diária de ingestão e da dose diária absorvida, as quais representam a 

quantidade dos contaminantes que entra no organismo pelas vias de ingestão e 

contato dérmico, respectivamente. Para as contaminações por inalação, o código 

calcula a concentração de exposição, a qual exprime a média ponderada das 

concentrações das EQTs presentes no ar.  

Essas quantidades dependem de parâmetros químicos intrínsecos das 

espécies químicas (concentração, permeabilidade dérmica, fração de absorção 

dérmica, biodisponibilidade, etc.), parâmetros de duração da exposição 

(frequência de exposição, período de exposição, etc.) e parâmetros fisiológicos 

(peso corporal, área superficial da pele, etc.) conforme mostrado na Equação 1, 

utilizada para calcular as doses diárias de espécies químicas que adentram o 

organismo via ingestão alimentar. As equações usadas para o cálculo das doses 

por outras rotas de exposição são descritas nas Equações A1-A5 no Apêndice 2. 
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                                     𝐷𝑖𝑛𝑔_𝑓
𝐼𝐴  (𝑡)  = ∑

𝐶𝑓(𝑡) ∙ 𝐼𝑅𝑓(𝑖) ∙ 𝐹𝐼𝑓 ∙ 𝐸𝐹(𝑖) ∙ ∆𝑡

𝐵𝑊(𝑖) ∙ 𝐴𝑇

𝐸𝐷

𝑡=∆𝑡

                 (Equação 1) 

Onde, Cf (t) é a concentração da EQT no alimento no tempo t (mg kg-1), IRf (i) é 

a taxa de ingestão de alimento para a faixa etária i (kg d-1), FIf é a fração do 

alimento ingerido que está contaminada, EF (i) é a frequência de exposição para 

a faixa etária i (dias ano-1), BW (i) é o peso corporal para a faixa etária i (kg), AT 

é o tempo médio de exposição (dias), Δt é a variação do tempo (anos) e ED é o 

número de anos que a exposição irá durar. 

Dependendo da duração e frequência da exposição dos residentes ao 

perigo, o risco pode ser classificado como agudo, subcrônico e crônico. Os 

períodos associados a cada tipo de exposição variam conforme a agência 

reguladora, portanto, na configuração padrão do HERisk foi implementada a 

classificação definida pela ATSDR 97, a qual caracteriza uma exposição de até 14 

dias como aguda, de 15 a 364 dias como subcrônica e maior que 365 dias como 

crônica. 

Considerando-se que o constante desenvolvimento humano resulta 

em severas mudanças fisiológicas e alimentares, torna-se necessário realizar a 

HHRE considerando-se estas variações. Neste novo programa, a sub-rotina 

Redistribution foi implementada com o objetivo de tornar a avaliação de risco 

espaço-temporal mais realista, incluindo parâmetros dependentes da idade para os 

diferentes estágios do desenvolvimento humano. Com base na diretriz da U.S. 

EPA 98 e nos dados do Instituto Brasileiro de Geografia e Estatística (IBGE) 99, o 

código permite fornecer diferentes valores para os parâmetros relacionados a 

idade para as seguintes faixas etárias (i): 1 a < 2 anos (i=1), 2 a < 3 anos (i=2), 3 

a < 6 anos (i=3), 6 a < 11 anos (i=4), 11 a < 16 anos (i=5), 16 a < 18 anos (i=6), 

18 a < 21 anos (i=7), 21 a < 65 anos (i=8) e > 65 anos (i=9). 

Como os parâmetros relacionados à idade variam com o tempo e 

assumem diferentes valores dependendo da faixa etária dos residentes, é 
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necessário saber a idade inicial na qual os residentes da área contaminada 

começam a ser expostos às EQTs. O HERisk realiza os cálculos dos riscos à saúde 

humana para nove idades iniciais (IA = 1, 2, 3, 6, 11, 16, 18, 21 e 65 anos), 

separadamente. Portanto, o programa calcula os riscos considerando que a 

exposição pode iniciar em diferentes fases da vida, o que nos permite realizar 

cálculos de risco de forma mais realista. 

No caso específico do cálculo da dose por ingestão de alimentos 

(Equação 1), o software permite realizar a avaliação de riscos sem 

necessariamente ter que saber a concentração dos contaminantes nos alimentos 

(carnes, leite, ovos, peixes, frutas, grãos, tubérculos e vegetais). O código usa 

equações fornecidas pela agência HEALTH CANADA 100 para modelar o 

transporte de contaminantes presentes em matrizes ambientais para os receptores 

biológicos que fazem parte da cadeia alimentar humana. A relação entre as 

concentrações das espécies químicas no solo e na água com as dos alimentos é 

estabelecida por fatores de biotransferência (BTF), específicos para cada espécie 

química e tipo de alimento. A Equação 2 mostra como a concentração das EQTs 

em frutas, grãos e tubérculos (Cp) pode ser estimada utilizando as concentrações 

das espécies químicas no solo. As demais equações usadas para modelar as 

concentrações de EQTs em receptores biológicos são descritas nas Equações A6-

A9 do Apêndice 2. 

                                                          𝐶𝑝 (𝑡) = 𝐶𝑠 (𝑡) ∙ 𝐵𝑇𝐹𝑠𝑜𝑖𝑙−𝑝 ∙ 𝐶𝐹2                           (Equação 2) 

Onde, Cs (t) é a concentração no solo no tempo t (mg kg-1), BTFsoil-p é o fator de 

biotransferência da espécie química presente no solo para as frutas, grãos e 

tubérculos e CF2 é o ajuste de peso seco/úmido (85% de umidade vegetal). 

Uma vez que as doses para cada via de exposição e EQT são 

conhecidas, o risco potencial carcinogênico (CR) e o quociente de perigo não 

carcinogênico (HQ) são calculados. Uma novidade do software HERisk é a 

inclusão do fator de biodisponibilidade (BAF) e do fator de ajuste relacionado a 
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idade (ADAF) no cálculo desses índices (Equações 3-4), conforme recomendado 

pela U.S. EPA 101,102. 

                                                            𝐻𝑄 𝐼𝐴 (𝑡) =
𝐷 (𝑡) ∙ 𝐵𝐴𝐹

𝑅𝑓𝐷
                                       (Equação 3) 

                                                𝐶𝑅 𝐼𝐴 (𝑡) = 𝐷 (𝑡) ∙ 𝑆𝐹 ∙ 𝐵𝐴𝐹 ∙ 𝐴𝐷𝐴𝐹                             (Equação 4) 

O termo D (t) representa a dose da EQT no tempo t para a idade 

inicial IA (mg kg-1 dia-1), o RfD a dose de referência para EQT definida pelas 

agências de proteção à saúde (mg kg-1 d-1), e o SF ao fator de escala utilizado para 

transformação da dose absorvida na probabilidade dos residentes desenvolverem 

câncer ao longo da vida (mg kg-1 dia-1)-1. Por outro lado, os BAFs permitem definir 

a dose da espécie química efetivamente absorvida pelo corpo humano através das 

diferentes vias de exposição, enquanto os ADAFs são aplicados quando uma 

espécie carcinogênica apresenta modos de ação mutagênicos ou faltam dados 

sobre a susceptibilidade de crianças a essas espécies nocivas. Nestes casos, 

ADAFs = 10 para crianças menores de 2 anos, ADAFs = 3 para crianças entre 2 

e 16 anos e ADAFs = 1 para residentes com mais de 16 anos ou para espécies 

carcinogênicas que não têm modos de ação mutagênicos.103 

Esta parte do código usa o banco de dados Datachemical, onde são 

armazenados os valores de RfD, SF e BAF usados para o cálculo dos CR e HQ. 

Os valores de referência (RfD e SF) presentes no banco de dados foram retirados 

de agências internacionais de proteção à saúde humana (U.S. EPA, ATSDR, 

Health Canada, etc.) e assumem valores diferentes dependendo da duração da 

exposição (aguda, subcrônica ou crônica). Por outro lado, os valores BAF são 

derivados de uma vasta revisão bibliográfica, sendo específicos para cada 

substância, rota de exposição e tipo de matriz.96,104–107 

Após a determinação do HQ e CR para cada EQTs e cada rota de 

exposição calcula-se o índice de risco agregado (HIagg) e o potencial risco 

cancerígeno agregado (CRagg) (Equações 5-6). Esses índices fornecem as somas 
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dos riscos não carcinogênicos (HQ) e carcinogênicos (CR) resultantes de 

múltiplas vias de exposição (z).  

                                                             𝐻𝐼𝑎𝑔𝑔
𝐼𝐴 (𝑡) =  ∑ 𝐻𝑄𝑤 (𝑡)

𝑧

𝑤=1

                                (Equação 5) 

                                                            𝐶𝑅𝑎𝑔𝑔
𝐼𝐴 (𝑡) =  ∑ 𝐶𝑅𝑤 (𝑡)

𝑧

𝑤=1

                                 (Equação 6) 

Finalmente, para obter o risco geral incorporando todas as rotas de 

exposição e todas as espécies químicas (n), o código calcula o índice de risco total 

(HItot) e o potencial risco carcinogênico cumulativo (CRcum) através das Equações 

7 e 8, respectivamente. 

                                                           𝐻𝐼𝑡𝑜𝑡
𝐼𝐴 (𝑡) =  ∑ 𝐻𝐼𝑎𝑔𝑔,𝑗 (𝑡)

𝑛

𝑗=1

                                (Equação 7) 

                                                          𝐶𝑅𝑐𝑢𝑚
𝐼𝐴 (𝑡) =  ∑ 𝐶𝑅𝑎𝑔𝑔,𝑗 (𝑡)

𝑛

𝑗=1

                             (Equação 8) 

Os valores CRagg, CRcum, HIagg e HItot calculados com suas incertezas 

são fornecidos integralmente nos dados de saída, “Extensive Aggregate Risk.ods” 

e “Extensive Cumulative Risk.ods” e resumidos nos arquivos de saída “Summary 

Aggregate Risk.ods” e “Summary Cumulative Risk.ods”. Além disso, o programa 

gera outros arquivos de saída denominado “Complementary analisys.ods”, o qual 

é responsável por fornecer as contribuições (%) de cada espécie química e de cada 

rota de exposição para os valores de HItot e CRcum. 

3.3.3 Avaliação de riscos ecológicos 

A sub-rotina Ecol_risk foi implementada para avaliar o nível de 

poluição ambiental e os possíveis efeitos tóxicos sobre a fauna e a flora associados 

à presença de EQTs em vários compartimentos ambientais (água, sedimento e 

solo) das áreas estudadas. Uma vez que alguns estudos ecológicos podem ser 
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realizados em regiões desabitadas, este código incluiu um novo cenário 

denominado “In Natura”, o qual considera que a área contaminada avaliada está 

desprovida de habitantes, mas não necessariamente livre de atividades ou 

interferências antrópicas.  

Este cenário pode ser usado para investigar as ocorrências naturais 

de radionuclídeos ou outras substâncias nas áreas de interesse e para avaliar os 

riscos ecológicos decorrentes de atividades antrópicas. Para esta sub-rotina 

também foi criada a banco de dados Dataecological, onde são armazenados os 

valores de referência ou background utilizados para o cálculo dos índices 

ecológicos. Esta base de dados modificável contém os valores das diretrizes 

estabelecidas pela legislação ambiental regional, nacional ou internacional para 

vários tipos de matrizes (águas, solos e ar). Para a realização dos cálculos, o 

software seleciona automaticamente os valores de referência correspondentes ao 

cenário estudado. 

A metodologia de avaliação de riscos ecológicos adotada no HERisk 

é o resultado de uma vasta revisão bibliográfica, cujas principais referências 

usadas são: JENSEN e MESMAN 108, OGUNKUNLE e FATOBA 109, 

PAGLIARINI et al. 110, HAKANSON 111, MULLER 112, entre outros trabalhos 

relevantes. Dentre todos os índices reportados, os 15 mais utilizados na literatura 

foram incluídos no código. Esses índices são as ferramentas mais eficazes para 

avaliar a qualidade da água, do solo e dos sedimentos de uma área estudada, 

determinando seus respectivos níveis de contaminação e riscos para o 

ecossistema. 

Os índices de poluição foram agrupados em três categorias 

diferentes: individuais, coletivos e integrados. Os índices individuais são usados 

para avaliar, de forma individual, a poluição decorrente de uma EQT com base 

em suas concentrações nas matrizes analisadas e os valores de referência 

(concentrações geológicas e/ou background regionais e/ou internacionais, etc.) 

fornecidos no banco de dados (ver Equações A11 e A12 no Apêndice 2). Este 
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grupo inclui o fator de contaminação (CF, Equação 9), o índice de geoacumulação 

(Igeo) e o fator de enriquecimento (FE) os quais são usados basicamente para 

avaliar interferências antrópicas na concentração de espécies químicas no meio 

ambiente.113 

                                                              𝐶𝐹 =
𝐶𝑚

𝐶𝑟𝑒𝑓
                                          (Equação 9) 

Onde, Cm é a concentração da EQT no compartimento ambiental m (mg kg-1) e 

Cref é a concentração de referência da EQT no compartimento ambiental m (mg 

kg-1). Os índices coletivos são calculados com base nos índices individuais e 

servem para avaliar o grau de contaminação em diferentes matrizes devido à 

presença simultânea de várias espécies químicas (consulte as Equações A13-A18 

no Apêndice 2). A maioria desses índices pode ser usada para caracterizar os 

riscos associados a qualquer matriz desejada. Por exemplo, o índice de carga de 

poluição (PLI, Equação 10) e o grau de contaminação modificado (mCd) são 

ambos calculados a partir do fator de contaminação para os elementos j 

considerados (CFj), permitindo avaliar diretamente a qualidade dos diferentes 

compartimentos ambientais de uma área estudada.114  

                                                                     𝑃𝐿𝐼 = √∏ 𝐶𝐹𝑗

𝑛

𝑗=1

𝑛

                                         (Equação 10) 

Por outro lado, o índice de poluição de limiar integrado (IPITh) 

também permite quantificar o nível de poluição de uma determinada matriz, mas 

usando como base os valores limites definidos pelas diretrizes da legislação 

nacional. Da mesma forma, o índice de poluição Nemerov (PINem) avalia o estado 

de poluição total, especificamente para solos e sedimentos, com base nos valores 

dos índices de poluição únicos (IP), os quais são calculados da mesma forma que 

o índice CF.76,111,113,115 
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Além disso, o código avalia o efeito da toxicidade das espécies 

químicas sobre a fauna e a flora de um determinado ecossistema. Com este 

objetivo são calculados o índice de risco ecológico potencial (PERI, Equação 11), 

o índice de risco tóxico (TRI), o quociente médio de provável (m-PEL-q), e o 

quociente médio de efeitos intermediário (m-ERM-q). O PERI informa a 

vulnerabilidade ecológica da área estudada e permite a determinação do risco 

ecológico com base nos valores dos fatores de resposta tóxica (Tr
i) associados a 

cada EQTs.76  

                                                                  𝑃𝐸𝑅𝐼 = ∑ 𝑇𝑟
𝑗

𝑛

𝑗=1

∙  𝐶𝐹𝑗                                       (Equação 11) 

Os outros três índices utilizam as diretrizes de qualidade do 

sedimento (SQG), como o nível de efeito limiar (TEL), o nível de efeito provável 

(PEL) e o nível de efeito intermediário (ERM) sendo, portanto, aplicáveis apenas 

à análise de sedimentos. Esses índices delineiam intervalos, os quais apontam a 

incidência de efeitos adversos em organismos aquáticos com base nas 

concentrações das espécies químicas encontradas no sedimento.76,116,117 

Os índices integrados (Equações A19-A24, Apêndice 2) fornecem 

uma expressão abrangente para analisar as inter-relações entre as diferentes 

matrizes e caracterizar o valor de risco do local estudado usando um único índice. 

Este terceiro grupo inclui dois índices principais: o Log do coeficiente de 

distribuição média (Md_MPI) e o risco integrado para a linha de evidência química 

(IRChemLoE).  

O primeiro parâmetro permite estimar as transferências de EQTs em 

ambientes aquáticos, especificamente entre água e sedimentos. Por outro lado, o 

IRChemLoE avalia a extensão do risco ecológico total usando a abordagem baseada 

na comparação das concentrações totais de cada poluente nos locais de estudo 

com valores de triagem individuais relatados para cada matriz, conhecida como 

Linha de Evidência Química (ChemLoE).118 Os parâmetros calculados na sub-
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rotina Ecol_risk são fornecidos em dois arquivos de saída diferentes, o “Individual 

Risk.ods” no qual são apresentados os índices individuais calculados para cada 

espécie química e o “Combined risk.ods” onde são fornecidos os índices coletivos 

(separados por compartimentos) e os índices integrados. 

3.3.4 Avaliação de riscos radiológicos 

A implementação da sub-rotina Radio_risk no HERisk permite 

avaliar o risco radiológico associado à exposição a Materiais Radioativos de 

Ocorrência Natural (NORM), visto que, as fontes de radiação natural constituem 

quase 80% da exposição cumulativa à dose por radiação da população mundial. 

Por esse motivo, a radiação de fundo terrestre devido a radionuclídeos naturais 

(238U, 232Th, 226Ra 40K, etc.) representa a principal fonte externa de radiação ao 

corpo humano. 

A avaliação de risco radiológico implementada no HERisk é baseada 

nas metodologias estabelecidas pela Comissão Internacional de Proteção 

Radiológica (ICRP) 119, Agência Internacional de Energia Atômica (IAEA) 120 e 

Comitê Científico das Nações Unidas sobre os Efeitos da Radiação Atômica 

(UNSCEAR) 121. Esta rotina permite o cálculo de índices radiológicos 

previamente validados (Equações A25-A34, Apêndice 2) que estimam o risco 

potencial à saúde associado à exposição radiológica e verifica se os valores da 

taxa de dose estão dentro dos limites permitidos. Para realizar esses cálculos, a 

sub-rotina Radio_risk usa um banco de dados interno onde são armazenados 

parâmetros específicos para cada radionuclídeo, como pesos atômicos e tempos 

de meia-vida. 

Primeiramente, o código calcula a atividade específica (Equação 

A25) a partir das concentrações dos radionuclídeos naturais informadas no 

arquivo de entrada. Este parâmetro constitui a base para os cálculos das outras 

grandezas de radiação, como a atividade equivalente de rádio (Raeq), a qual é a 

soma ponderada das atividades dos radionuclídeos 238U, 232Th e 40K e fornece 
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informações sobre a atividade gama resultante da exposição simultânea a esses 

radionuclídeos.122 

Outros índices dosimétricos calculados pelo programa, como a dose 

absorvida (AD) e a dose anual efetiva (Heff), expressam a taxa de dose recebida 

devido à radiação gama resultante da exposição a radionuclídeos naturais. Da 

mesma forma, os índices de perigo externo (Hex) e interno (Hin), que medem, 

respectivamente, o risco radiológico externo e interno para os órgãos, são 

determinados a partir das atividades específicas dos radionuclídeos. Por último é 

calculado o índice de risco carcinogênico ao longo da vida (ELCR), o qual estima 

a probabilidade de desenvolver câncer devido à exposição ao longo da vida aos 

radionuclídeos naturais.122,123 

3.4 - Materiais e métodos 

3.4.1 - Descrição da área de estudo 

Para mostrar a aplicabilidade e utilidade do HERisk foi realizada uma 

parceria com o grupo de pesquisa do Centro de Pesquisas em Ciências e 

Tecnologias das Radiações (CPqCTR) da Universidade Estadual de Santa Cruz 

(UESC). Essa parceria visa usar os dados experimentais publicados na Tese de 

ANDRADE 124 referentes a uma área de mineração como base para realização de 

uma avaliação espaço-temporal dos riscos utilizando-se o HERisk.  

O local em questão trata-se de uma área de mineração de níquel, 

pertencente ao município de Itagibá (Bahia, Brasil). A região é caracterizada por 

uma temperatura média anual que varia entre 22 - 26 ºC, precipitações anuais de 

aproximadamente 1100 mm e umidade relativa de 85%. A temporada de maior 

precipitação dura aproximadamente oito meses (novembro a julho), enquanto os 

meses de agosto a outubro são os mais secos. 

A mina Santa Rita é a terceira maior mina de sulfeto de níquel a céu 

aberto do mundo, com um volume de minérios exploráveis de aproximadamente 

167,8 Mt.125 A mina está em operação desde abril de 2009 e está localizada na 
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fazenda “Santa Rita”, em uma área de aproximadamente 10 km2 com 50 a 400 m 

de largura.126 A operação da mina foi paralisada em 2016 devido às condições 

macroeconômicas e retomada desde o final de 2019. Além disso, segundo a 

CBPM 127, a operação da mina pode ser estendida por mais 20 anos. 

Aproximadamente 83% das rochas extraídas no processo de 

mineração são descartadas próximas ao poço de mineração sem destinação 

específica, classificadas como estéreis e podendo gerar drenagem ácida.128 Os 

rejeitos são bombeados através da tubulação da planta de processamento para a 

bacia de rejeitos na forma de polpa com cerca de 55% de sólidos e 45% de solução 

aquosa.128 Além disso, no lado oeste da mina encontra-se o córrego Oncinha, 

enquanto a leste está um denso sistema de recursos hídricos formado pelos rios 

Contas, Formiga e Peixe (FIGURA 3.4).  

 

FIGURA 3.4 – Mapa com a localização dos pontos de amostragem no entorno da 

mina de níquel “Santa Rita”, Itagibá-BA/Brasil. 
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Esses rios são de extrema importância para os habitantes da região, 

visto que são usados para atividades essenciais como agricultura, pecuária e 

pescaria. A mina também atinge indiretamente uma área de aproximadamente 480 

mil hectares, utilizados pelos moradores (população: 14.579) para atividades de 

pecuária, cacau e fruticultura.129 Mais especificamente, na região localizada entre 

os municípios de Ipiaú e Itagibá (BA), existem várias fazendas produtoras de 

banana, mandioca, feijão, milho, laranja e cana-de-açúcar.128,130 

3.4.2 - Coleta e análise das amostras 

Conforme descrito por ANDRADE 124, as amostras de água 

superficial e solo foram coletadas em cinco locais diferentes ao redor da mina 

"Santa Rita", seguindo um esquema de amostragem semicircular, respeitando o 

contorno da mina, com distância entre 500 e 700 m do centro da cava principal.131 

Esses pontos de amostragem foram escolhidos por apresentarem localizações 

críticas e por serem os mais suscetíveis a riscos ecológicos e à saúde humana, por 

estarem próximos da mina, das principais fontes de água e das áreas povoadas. 

Na FIGURA 3.4 e na TABELA 3.2 são apresentados os pontos de amostragem 

georreferenciados (P01-P05), nos quais as coletas ocorreram no período de seca 

(agosto), por três anos consecutivos. 

TABELA 3.2 – Pontos de amostragem georreferenciados da coleta realizada por 

ANDRADE 124 no entorno da mina de níquel “Santa Rita”, Itagibá-BA/Brasil. 

Pontos de 

amostragem 
Localizações 

Coordenadas geográficas 
 

Latitude 
 

Longitude 
 

P01 Rio Contas 14°10'35,36"S 39°41'17,87"O 

P02 Rios Peixe e Contas 14°11'3,84"S 39°39'53,48"O 

P03 Rio Peixe 14°11'50,98"S 39°41'21,75"O 

P04 Rio Peixe 14°12'38,40"S 39°42'25,07"O 

P05 Rio Oncinha 14°11'53,74"S 39°43'48,43"O 
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A descrição do preparo das amostras de água e solo pode ser 

encontrado no trabalho de ANDRADE 124. Resumidamente, as amostras de solo 

foram realizadas em triplicada a uma profundidade de 20 cm e embaladas em 

plástico impermeável. No laboratório, as amostras de solo foram inicialmente 

secas, moída e peneirada e posteriormente digeridas em um bloco digestor 

utilizando HNO3 (68%) e HCl (37%) conforme definido pelo U.S. EPA 132. Por 

outro lado, as amostras de águas superficiais foram coletadas na coluna d'água 

correspondente à deposição de sedimentos finos no leito do rio, conforme 

recomendação pela Companhia Ambiental do Estado de São Paulo – Agência 

Nacional de Águas (CETESB-ANA) 133. As amostras foram armazenadas e 

conservadas adequadamente e, conforme recomendado pela CETESB-ANA 133, 

antes da digestão ácida, as amostras de água superficial foram filtradas. A digestão 

das amostras de água foi realizada conforme recomendado pela Organização 

Internacional de Normalização (ISO) 134 e U.S. EPA 135 utilizando-se tubos de 

digestão contendo alíquotas das amostra e soluções concentradas de HNO3 (68%) 

e HCl (37%). 

Para a determinação dos metais Co, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb e Zn nas 

amostras de água e solo, ANDRADE 124 utilizou um espectrômetro de absorção 

atômica SpectrAA 240FS (Varian). Os coeficientes de determinação (R2) 

encontrados para todos os metais ultrapassaram 0,9900. Todas as amostras foram 

medidas em triplicata e os desvios padrões relativos (DPR) não excederam 10%. 

Mais informações sobre os parâmetros usados para quantificação das espécies 

metálicas usando o FAAS podem ser encontradas em ANDRADE 124. 

3.4.3 - Análises estatísticas 

O conjunto de dados obtido foi analisado com parâmetros clássicos 

da estatística descritiva, como valores mínimo e máximo, média, desvio padrão 

da média (DPM), assimetria e curtose (curtose excessiva). 
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A fim de avaliar as possíveis origens e correlações dos metais 

analisados foi realizada a análise hierárquica de cluster (HCA) e a correlação de 

Spearman utilizando-se o software STATISTICA 10. A correlação de Spearman 

foi preferida à correlação de Pearson devido aos dados analisados não 

apresentarem uma distribuição normal. A correlação de Spearman é 

frequentemente usada para avaliar relações monotônicas envolvendo variáveis 

ordinais, diferentemente da correlação de Pearson, a qual exige que o conjunto de 

dados siga uma distribuição normal e a relação entre duas variáveis contínuas seja 

linear. As correlações encontradas através dos coeficientes de Spearman (rS) 

foram classificadas como: excelentes (rS > ± 0,75), boas ou moderadas (0,50 ± ≤ 

rS ≤ ± 0,75), baixas (0,25 ± ≤ rS ≤ ± 0,50) e nulas (0,00 ≤ rS ≤ ± 0,25).136,137  Para 

encontrar as relações entre os metais estudados e determinar possíveis fontes 

comuns de poluição foi realizada a análise da correlação nos níveis de 

significância de p < 0,05 e p < 0,01. 

Para a HCA, a distância euclidiana foi usada como medida de 

similaridade associada à origem das espécies químicas nas amostras. Estas 

ferramentas estatísticas permitiram distinguir as origens naturais e antropogênicos 

dos elementos encontradas nas amostras de águas superficiais e solos, melhorando 

a análise e interpretação dos resultados obtidos. 

3.4.4 - Metodologia para avaliação de riscos 

Para realizar as avaliações de risco ecológico e à saúde humana foram 

consideradas todas às sete espécies químicas (Co, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb e Zn) 

quantificadas por ANDRADE 124. A avaliação de riscos à saúde foi estimada para 

um cenário agrícola considerando-se sete rotas de exposição (Equações 1 e A1-

A4, Apêndice 2). As vias associadas ao solo (ingestão acidental e contato 

dérmico) e ao consumo de alimentos contaminados foram consideradas vias de 

exposição crônica, enquanto a ingestão acidental e o contato dérmico com a água 

durante a natação foram consideradas exposições agudas. Como a região estudada 
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possui intensa atividade agrícola e pecuária, sendo as culturas representativas: 

banana, laranja, goiaba, abacate, coco, feijão, mandioca, carne e leite bovino, os 

riscos associados ao consumo desses alimentos foram considerados na avaliação 

do risco à saúde humana. As concentrações das espécies químicas nesses 

alimentos foram estimadas usando as Equações 2 e A6-A9 presentes no Apêndice 

2 desta Tese. 

O risco à saúde humana foi avaliado considerando-se um tempo de 

exposição de 20 anos após os planos de operação da mina “Santa Rita”. Durante 

os três primeiros anos de exposição, foram utilizadas as concentrações 

experimentais encontradas nas matrizes de água superficial e solo, enquanto nos 

demais anos foram utilizados os valores médios das concentrações experimentais 

de cada metal em cada ponto amostrado. Esta aproximação permite realizar uma 

estimativa dos riscos à saúde humana durante todos os 20 anos de operação da 

mina. 

Os riscos cancerígenos e não cancerígenos com suas incertezas foram 

obtidos por meio das Equações 3-8 e A10, respectivamente. Todos os valores dos 

parâmetros utilizados para o cálculo dos riscos são apresentados nos Apêndices 

3–8 sendo extraídos principalmente dos dados fornecidos pelo IBGE e CETESB. 

Os valores dos riscos não cancerígeno foram classificados conforme os critérios 

da U.S. EPA 94: insignificante (HItot < 0,1), baixo (0,1 ≤ HItot < 1,0), médio (1,0 ≤ 

HItot > 4,0) e alto (HItot ≥ 4,0), enquanto, de acordo com LI et al. 138, o risco 

carcinogênico é insignificante quando a probabilidade de um residente 

desenvolver câncer é inferior a 1 em 1.000.000 (CRcum < 1·10-6), baixo quando 

1·10-6 ≤ CRcum < 1·10-4 e alto quando CRcum ≥ 1·10-4. As classificações dos riscos 

ecológicos e da poluição ambiental são apresentadas no Apêndice 9. 

Na avaliação dos riscos ecológicos, os índices CFsoil e Igeo foram 

calculados utilizando-se as concentrações de referência regional determinada nos 

solos por BIONDI et al. 139 e DA SILVA et al. 140. Por outro lado, os CFwater foram 

calculados utilizando-se os valores de referência nacionais definidos pelo 
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Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA) 141. Da mesma forma, o 

cálculo do IPITh para as matrizes de solo e água foram realizados utilizando-se os 

valores limites estipulados pela legislação brasileira através das Resoluções 

CONAMA 420/2009 e CONAMA 357/2005, respectivamente.141,142 Os valores 

dos índices ecológicos individuais e coletivos foram obtidos por meio das 

Equações 9-11 e Equações A11-A14. 

3.5 - Resultados e discussão 

3.5.1 - Concentração das EQTs nas amostras de solo e água 

superficial 

A análise estatística descritiva associada às concentrações dos 

elementos (Co, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb e Zn) medidas nas amostras está resumida na 

TABELA 3.3, com os valores de referência regionais e nacionais definidos pela 

legislação ambiental brasileira para solos e águas superficiais. Além disso, os 

Apêndices 10-11 fornecem informações mais detalhadas sobre os valores das 

concentrações específicas das EQTs em cada local amostrado.  

As concentrações médias das espécies químicas nos solos 

apresentam a seguinte ordem decrescente: Fe > Mn > Ni > Co > Cu > Zn > Pb. 

As maiores concentrações médias foram encontradas para Fe (176 mg kg-1) e Mn 

(125 mg kg-1), sendo esse um resultado esperado, uma vez que ambos os metais 

estão entre os elementos mais abundantes da crosta terrestre.143 Por outro lado, Zn 

e Pb foram os metais com as menores concentrações encontradas em todos os 

locais, com médias de 1,29 mg kg-1 e 0,85 mg kg-1, respectivamente. Os 

coeficientes de variância (CV), os quais indicam o grau de variabilidade das 

concentrações de um dado metal nos locais avaliados, exibiram valores entre 50% 

e 100%. Isso reflete uma distribuição não homogênea das espécies químicas, 

sugerindo a presença de fontes locais de enriquecimento.144 
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Os altos valores positivos de assimetria e curtose para Cu, Pb e Zn 

(TABELA 3.3) indicam uma distribuição assimétrica inclinada para direita e 

leptocúrtica, ou seja, esses elementos seguem uma distribuição com uma cauda 

longa à direita e os valores extremos de outlier têm maior probabilidade quando 

comparados a uma distribuição normal. Por outro lado, as espécies Co, Fe e Ni 

seguem igual uma distribuição inclinada para direita, mas platicúrtica, indicando 

uma baixa probabilidade de valores extremos. Os valores de assimetria e curtose 

para o Mn sugerem ser o único elemento nas amostras de solo que pode ser 

considerado normalmente distribuído. 

TABELA 3.3 – Estatísticas descritivas das concentrações das EQTs nas amostras 

de solo e água da área de mineração. 

Solo (mg kg-1) Co Cu Fe Mn Ni Pb Zn 

Intervalo 1,63-19,3 0,10-33,9 14-359 9-216 2,00-17,1 < LD-2,98 0,19-7,45 

Mediana 4,59 1,35 161 133 5,80 0,71 0,52 

Média 7,63 3,43 176 125 7,69 0,85 1,29 

DPM 1,72 2,44 30,6 14,5 1,45 0,23 0,58 

CV (%) 80 97 67 52 69 96 98 

Assimetria 1,01 3,84 0,69 -0,59 0,74 1,80 2,55 

Curtose -0,57 14,8 -1,37 -0,42 -1,01 3,11 6,17 

CTL a 25 60 - - 30 72 300 

Cref  
b 3,1 5,9 - 173,4 7,6 19,5 45,4 

Água (mg L-1) Co Cu Fe Mn Ni Pb Zn 

Intervalo 0,03-7,93 < LD-1,05 2-423 < LD-33,0 0,03-3,62 0,03-1,05 0,21-1,45 

Mediana 1,54 0,67 151 1,02 1,00 0,73 0,62 

Média 2,33 0,67 164 6,10 1,42 0,60 0,64 

DPM 0,54 0,39 33,5 3,04 0,27 0,08 0,08 

CV (%) 85 82 82 92 68 52 57 

Assimetria 1,81 - 0,52 2,07 1,13 -0,66 1,38 

Curtose 3,84 - -0,41 3,80 0,86 -0,95 3,28 

CTL c 0,05 0,01 0,3 0,1 0,03 0,01 0,18 

IRMA 145 - 1,0 0,3 0,1 0,04 0,01 3,0 

Fonte: Os dados experimentais usados para realização destas análises estatísticas foram extraídos de ANDRADE 
124; LD: Limite de detecção; a Concentração limite da EQT para o solo 142; b Concentração de referência regional 

da EQT 139,140; c Concentração limite da EQT para águas doces 141. 
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Em geral, as maiores concentrações de metais nos solos foram 

identificadas nos pontos de amostragem mais próximos da área de mineração 

(P03, P04 e P05). No local P03 foram observados os valores máximos das 

concentrações de Co (19,30 mg kg-1), Ni (17,15 mg kg-1), Pb (2,98 mg kg-1) e Zn 

(7,45 mg kg-1), enquanto o local P04 apresentou as maiores concentrações para o 

Cu (33,90 mg kg-1) e Fe (359 mg kg-1). Além disso, altos valores de Co, Mn e Ni 

foram encontrados neste ponto de amostragem. No caso do P05 foi encontrada a 

maior concentração de Mn (216 mg kg-1) e altas concentrações de Fe e Pb. De 

acordo com os dados, o solo do local P01 apresenta as menores concentrações das 

EQTs analisadas. 

Ao se comparar as concentrações das espécies químicas com os 

valores limites estabelecidos pelo CONAMA 142 percebe-se que todos ficaram 

abaixo das diretrizes nacionais, apesar dos valores médios de Co e Ni excederem 

os valores de fundo regionais de 3,1 mg kg-1 e 7,6 mg kg-1, respectivamente. Além 

disso, em alguns locais específicos durante as três campanhas de amostragem, as 

concentrações de Mn foram encontradas acima da concentração de fundo 

regional: 186,3 mg kg-1 (P01 - primeira campanha) e 216,0 mg kg-1 (P05 - terceira 

campanha). Da mesma forma, a concentração de Cu (33,90 mg kg-1) encontrada 

no ponto P04 (terceira campanha) superou o valor de referência regional e da 

crosta terrestre superior (28 mg kg-1).146 

A TABELA 3.3 também mostra o resultado da análise das 

concentrações das EQTs nas amostras de água superficial. Os resultados obtidos 

mostram que as concentrações médias totais seguiram uma ordem decrescente 

semelhante à observada para as amostras de solo, com exceção do Co, o qual ficou 

como terceiro maior (Fe > Mn > Co > Ni > Cu > Zn > Pb).  

O Fe e Mn apresentaram concentrações extremamente variáveis na 

região de estudo, exibindo valores de CV de 82% e 92%, respectivamente. 

Conforme os valores de assimetria e curtose, o Fe segue uma distribuição normal, 

enquanto o Mn uma distribuição distorcida à direita e leptocúrtica. A 
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concentração máxima de Fe (423 mg L-1) foi encontrada no ponto de amostragem 

P04, enquanto para o Mn (33 mg L-1) foi detectada no local P03, ambos no trecho 

do rio Peixe mais próximo da mina. Além disso, todos os locais exibiram 

concentrações de ambos os elementos superiores aos limites permitidos pela 

legislação brasileira.141 

As concentrações de Co e Ni nas águas superficiais apresentaram 

comportamento semelhante, variando de 0,03 a 3,62 mg L-1 para Ni e de 0,03 a 

7,93 mg L-1 para Co nos locais P03 e P02, respectivamente. Assim como o Mn, 

as concentrações de Co e Ni não seguiram uma distribuição normal, uma vez que 

os valores médios calculados foram maiores que as respectivas medianas e os 

valores de assimetria e curtose foram positivos. Das amostras analisadas, 93% 

apresentaram valores acima dos limites permitidos pelo CONAMA para Co (2,33 

mg L-1) e Ni (1,42 mg L-1). 

Diferentemente das outras EQTs, o Cu foi detectado apenas em dois 

pontos de amostragem (P01 e P04) em campanhas diferentes e, mesmo assim, 

apresentou a quinta maior concentração média (0,67 mg L-1), com um valor de 

CV de 82%. Embora a maior concentração tenha sido encontrada no ponto de 

amostragem P01 (1,05 mg L-1), os dois locais exibiram concentrações de Cu 

superiores ao limite estipulado pelo CONAMA. 

Zn e Pb foram as espécies metálicas menos abundantes na área 

estudada, com concentrações médias de 0,64 mg L-1 e 0,60 mg L-1 e valores de 

CV de 57% e 52%, respectivamente, os quais continuam indicando uma alta 

variabilidade por permanecem acima de 50%. As concentrações de Zn seguem 

uma distribuição torcida para direita e leptocúrtica, enquanto os valores de 

assimetria e curtose do Pb indicam uma distribuição assimétrica de cauda 

esquerda e platicúrtica. A maior concentração de Zn (1,45 mg L-1) foi identificada 

no ponto P05, enquanto P01 apresentou a concentração máxima de Pb (1,05 mg 

L-1). Além disso, 100% das amostras de água coletadas durante às três campanhas 
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de amostragem exibiram concentrações dessas espécies químicas acima dos 

limites do CONAMA. 

Em geral, os valores obtidos mostram possível contaminação dos 

recursos hídricos regionais, uma vez que as concentrações médias para todas as 

espécies químicas são pelo menos três vezes maiores que os valores limites 

recomendados pelo CONAMA. Da mesma forma, as concentrações médias na 

água (exceto Cu e Zn) estão acima dos valores de segurança propostos pela 

Iniciativa para Garantia de Mineração Responsável (IRMA) (TABELA 3.3), uma 

coalizão de organizações não governamentais e empresas de mineração, a qual 

verifica se as mineradoras alcançam as melhores práticas, melhorando seu nível 

social e desempenho ambiental.145 

Esses resultados preliminares indicam um possível impacto sobre os 

solos e recursos hídricos associados à atividade de mineração na região. As altas 

concentrações dos metais analisados observadas na área estudada, principalmente 

nos pontos de amostragem P03-P05, podem ser causadas pela atividade 

mineradora e pela presença de pilhas de rejeitos, as quais estão localizadas 

próximas a esses locais. 

3.5.2 - Identificação das fontes de poluição 

A correlação de Spearman e a HCA foram usadas para identificar as 

inter-relações entre diferentes elementos e as fontes comuns de poluição na área 

estudada. Do ponto de vista estatístico, altos coeficientes de correlação (rS ≥ 0,75) 

indicam que os metais têm origens semelhantes, ou seja, provem de uma fonte 

comum. Por outro lado, coeficientes de correlação muito baixos ou negativos 

sugerem nenhuma correlação, ou uma origem oposta. Os coeficientes de 

correlação de Spearman (rS) calculados para as amostras de solo e água superficial 

são mostrados na TABELA 3.4. 

Nas amostras de solo coletadas na área de mineração, foi observada 

uma forte correlação positiva a um nível de significância p < 0,01 entre Co e Ni 
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(rS = 0,9068). Da mesma forma, ambos os metais apresentaram correlação positiva 

moderada com o Cu (Co-Cu: rS = 0,5806 e Cu-Ni: rS = 0,5795, ao nível de 

significância p < 0,05), indicando uma origem compartilhada para esses três 

elementos. 

TABELA 3.4 – Matriz de correlação das EQTs em amostras de solo e água da 

área de mineração. 

Amostras de solo 

 Co Cu Fe Mn Ni Pb Zn 

Co 1,000       

Cu 0,581* 1,000      

Fe 0,336 0,481 1,000     

Mn -0,282 0,136 0,818 † 1,000    

Ni 0,907 † 0,579 * 0,471 -0,366 1,000   

Pb 0,236 0,436 -0,222 0,128 0,344 1,000  

Zn 0,007 0,459 -0,075 -0,025 0,068 0,776 † 1,000 

Amostras de água 

Co 1,000       

Cu - 1,000      

Fe 0,043 - 1,000     

Mn 0,630 * - 0,494 1,000    

Ni 0,717 † - 0,330 0,688 * 1,000   

Pb -0,637 * - 0,122 -0,664 † -0,215 1,000  

Zn 0,311 - 0,309 0,283 0,271 0,624 * 1,000 

* Coeficiente de correlação significativo em p < 0,05; † Coeficiente de correlação significativo 

em p < 0,01. 

Segundo o British Geological Survey, os minérios com importâncias 

econômicas para extração de níquel ocorrem como sulfetos e em lateritas.147 

Como a mina de níquel “Santa Rita” é uma das maiores minas de sulfureto de 

níquel a céu aberto, minerais como Pentlandita ([Fe, Ni]9S8), Siegenita ([Ni, 

Co]3S4) e Carrollita (Cu[Co, Ni]2S4) podem compor uma parte das rochas 
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regionais.147,148 O estudo realizado por DA MATTA 149 apontou que: (1) os 

resíduos sólidos da mina “Santa Rita” contêm altas concentrações de óxidos de 

ferro e elementos traços como Co, Cr, Cu, Ni, Ti e V; e (2) as rochas nas pilhas 

de estéril são altamente suscetíveis ao intemperismo. Além disso, foi relatado que 

as frações de Co, Cu e Ni podem ser removidas dos resíduos sólidos por 

biolixiviação (processo de lixiviação realizado por bactérias sob pressão 

atmosférica e condições de temperatura normal).147 Com base nessas informações 

e a proximidade dos pontos de amostragem com as pilhas de estéril, os teores de 

Co, Cu e Ni encontrados nos solos podem ser atribuídos à atividade de mineração 

na região. 

Uma forte correlação positiva também foi observada entre Fe e Mn 

(rS = 0,8178; p < 0,01). Apesar da maioria dos minerais contendo níquel e os 

resíduos sólidos associados ao processamento do mesmo conterem altas 

concentrações de Fe (até 12%), a eficiência de lixiviação desse elemento é menor 

em comparação com a de outros metais, como Ni, Cu e Co.150 Além disso, o 

conteúdo de Mn nas pilhas de rejeitos é muito inferior a 1% (~ 0,165%).149 Estas 

podem ser as razões pelas quais nem o Fe, nem o Mn exibiram correlações 

significativas com os outros metais. Vale ressaltar que minerais de sulfeto de 

níquel em depósitos minerais ocorrem em rochas máficas e ultramáficas, as quais 

são rochas ígneas ricas em ferro e também possuem alto conteúdo de Mn.147 Por 

esse motivo, as altas concentrações de ambos os metais encontradas nos solos 

podem estar ligadas a uma fonte geogênica. 

Finalmente, Pb e Zn apresentaram uma correlação positiva elevada 

entre eles (rS = 0,7756; p < 0,01), mas correlações negativas com Fe e Mn, 

excluindo assim possíveis associações a fontes naturais. Entretanto, essas duas 

espécies químicas também exibiram correlações positivas fracas (0,0071 ≤ rS ≤ 

0,4588) com os demais metais, sugerindo uma origem antropogênica diferente da 

mineração. Segundo MARRUGO-NEGRETE et al. 151, a aplicação de fertilizantes 

minerais (principalmente os fosfatados) e estrume animal podem aumentar os 
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níveis de Pb e Zn nos solos. Portanto, a presença desses metais nas amostras de 

solo pode estar associada às atividades agrícolas e pecuárias que ocorrem na 

região. 

No caso das águas superficiais, o Cu não foi incluído nas análises 

estatísticas por ter sido quantificado em apenas 13% das amostras. A maior 

correlação positiva foi observada para Co e Ni (rS = 0,7171; p < 0,01), os quais 

também foram moderadamente correlacionados com Mn (Co-Mn: rS = 0,6296 e 

Mn-Ni: rS = 0,6877; p < 0,05). Isso pode estar associado à presença de Aplowite 

[(Co, Mn, Ni)SO4·4H2O], um mineral tetra-hidratado que pode ocorrer em 

depósitos de sulfetos contendo cobalto e níquel.152 No entanto, foi relatado que 

essa associação de EQTs é comumente encontrada em ambientes aquáticos 

poluídos, onde o excesso de Co, Mn e Ni tende a se fundir em torno de pequenos 

fragmentos de detritos e materiais orgânicos.147 Por esse motivo, a possibilidade 

de o processo de mineração afetar negativamente esses recursos é grande, dada a 

proximidade das pilhas de estéril aos corpos d'água. 

O chumbo foi negativamente correlacionado com Mn (rS = -0,6645; 

p < 0,01) e Co (rS = -0,6368; p < 0,05), enquanto apresentou correlação positiva 

moderada com Zn (rS = 0,6239; p < 0,05). A associação entre essas espécies 

metálicas reforça a hipótese de que o Pb e o Zn possuem origem comum em 

atividades antrópicas distintas da mineração, como a agricultura. 

A análise de agrupamento hierárquico (HCA) também foi aplicada 

para identificar grupos de associação entre os metais. Os dendrogramas das 

concentrações dos elementos nas amostras de solo e água são apresentados na 

FIGURA 3.5. Em geral, a HCA identificou dois clusters principais que 

confirmaram as inter-relações entre os elementos, previamente identificadas na 

análise de correlação. O primeiro inclui Fe e Mn (para amostras de solo) e apenas 

Fe (para águas superficiais), os quais sugerem que o alto teor desses metais pode 

ser proveniente de fontes naturais (geogênicas). O segundo cluster para amostras 

de solo é formado por dois grupos (Co-Ni e Pb-Zn) e Cu, os quais são metais 
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produzidos principalmente por fontes antropogênicas, como mineração e 

agricultura. O fato de o Cu estar associado aos grupos Co-Ni e Pb-Zn sugere que 

sua presença nos solos regionais não está associada apenas à mineração, mas 

também às atividades agrícolas, nas quais é comum a utilização de pesticidas e 

fungicidas à base de Cu.151 No caso das águas superficiais, o segundo cluster 

inclui Co, Mn, Ni, Pb e Zn. Conforme mencionado, as atividades de mineração e 

agricultura podem ser responsáveis pelo enriquecimento de EQTs nas fontes de 

água regionais. 

 

FIGURA 3.5 – Dendrogramas obtidos via HCA das concentrações das EQTs em 

amostras de (A) água superficial e (B) solo. 

3.5.3 - Níveis de poluição e avaliação de riscos ecológicos 

A partir da concentração dos metais nas amostras de solo e água 

foram calculados os índices de poluição individuais e coletivos através da sub-

rotina “Ecol_Risk”, a nova sub-rotina incluída no código HERisk (ver Seção 
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3.2.3). Como referido anteriormente, estes índices indicam o nível de poluição 

baseando-se nas concentrações encontradas nos solos e águas superficiais, 

permitindo avaliar a qualidade de ambas as matrizes ambientais, bem como o 

potencial risco ecológico derivado. 

Os valores de CF para as amostras de solos e águas superficiais foram 

resumidos na FIGURA 3.6. Para os solos analisados, a faixa de CF para cada 

metal foi: Co (0,47-5,51), Cu (0,02-5,72), Fe (0,001-0,022), Mn (0,05-1,25), Ni 

(0,26-2,25), Pb (0,001-0,153) e Zn (0,004-0,164). Os valores médios de CFsolo 

para todos os elementos seguem a ordem crescente Fe (0,01) < Zn (0,03) < Pb 

(0,04) < Cu (0,58) < Mn (0,72) < Ni (1,01) < Co (2,18), podendo-se verificar uma 

contaminação moderada dos solos para Co e Ni (1 ≤ CF <3). Entretanto, ao se 

analisar ponto a ponto os valores de CFsolo para Co percebe-se que 40% dos locais 

(P01 e P02) apresentaram um nível de poluição moderado, enquanto outros 40% 

(P03 e P04) exibiram uma contaminação elevada (3 ≤ CF <6). Esses dois últimos 

locais também mostraram poluição moderada de Cu e Ni. Por outro lado, o ponto 

de amostragem P05 exibiu uma poluição moderada associada apenas a Mn. Esses 

resultados evidenciaram que os pontos de amostragem mais próximos da cava 

principal e dos rejeitos apresentaram os maiores níveis de contaminação. 

Corroborando com o resultado apontado pelos fatores de 

contaminação (CF), os valores negativos de Igeo obtidos para Cu, Fe, Mn, Pb e Zn 

também sugerem que não existe contaminação dos solos por essas EQTs. É 

importante salientar que o índice Igeo usa um fator de ajuste (valor de 1,5) para 

corrigir a variabilidade das concentrações dos metais decorrente de influências 

litogênicas, assim avaliando o aumento dos níveis dos elementos nas matrizes 

ambientais resultante apenas de atividades antrópicas.112 Novamente, o Co 

apresentou o maior fator de acumulação nos solos, especificamente no P03, onde 

seu valor Igeo (1,15) revelou poluição moderada (1 ≤ Igeo < 2). Além disso, o ponto 

de amostragem P04 exibiu um nível de poluição baixo a moderado para Co (Igeo 

= 0,67) e Ni (Igeo = 0,39). 
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FIGURA 3.6 – Gráfico boxplot do fator de contaminação (CF) em (a) solos e (b) 

águas. As caixas apresentam o 25º, 50º (mediana) e 75º percentil, enquanto os 

whiskers indicam os valores máximos e mínimos. Valores médios (●). As linhas 

pontilhadas indicam as categorias de CF. Os valores de CF de Fe na água foram 

redimensionados dividindo por 10. 

Os valores de CFágua calculados usando-se os valores de referência 

estipulados pelo CONAMA para os metais em águas doces também são mostrados 

na FIGURA 3.6. De moda a mostrar os valores de CFágua para todos os elementos 

na mesma escala, os valores de CFágua para Fe foram redimensionados dividindo-

os por 10. A média dos valores de CFágua para cada EQT foi: Co (48,9), Cu (9,85), 

Fe (547), Mn (52,9), Ni (56,8), Pb (60,5) e Zn (3,53). Como pode ser observado, 

100% dos locais onde foram detectados Co, Cu, Fe, Mn, Ni e Pb apresentaram 

níveis de poluição extremos desses elementos (CF > 6), sugerindo um forte 

impacto das atividades humanas sobre os recursos hídricos da região. Além disso, 
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80% dos pontos de amostragem apresentaram poluição elevada por Zn (3 ≤ CF 

<6), enquanto no local P01 uma poluição moderada. 

Para avaliar os níveis de poluição em solos e águas superficiais 

considerando a presença simultânea de todas as espécies químicas, foram 

calculados os índices coletivos de poluição (PLI, mCd, IPITh e PINem) para cada 

ponto de amostragem. As médias dos índices PLI (0,15), mCd (0,66), IPITh (0,07) 

e PINem (0,36) calculados para as amostras de solos revelaram um grau muito baixo 

de contaminação da área total estudada. Novamente, o ponto P04 foi o local mais 

poluído como sugerido pelos valores máximos de mCd (1,84) e PINem (0,90), os 

quais indicaram níveis de poluição baixos a moderados (Apêndice 9). 

Por outro lado, os índices calculados para as amostras de águas 

superficiais apresentaram um cenário de poluição totalmente diferente do 

encontrado para os solos. Os valores de PLIágua foram todos superiores a 1 (média: 

39,4) e variaram de 13,3 a 86,7, sugerindo um nível de poluição extrema das águas 

dos rios localizados nas proximidades da mina. A FIGURA 3.7 mostra os valores 

médios dos índices IPITh e PERI calculados em cada ponto de amostragem para 

as matrizes de água superficial e solo. O IPITh variou no intervalo de 78 a 153, 

com valor médio de 111 para as amostras de água superficial. Em geral, todos 

esses índices indicam que os recursos hídricos podem ser classificados como 

extremamente poluídos, enquanto os solos da região como não poluído. 

Os riscos ecológicos, associados à presença de diferentes elementos, 

foram avaliados por meio do PERI, o qual variou de 9 a 37 (média de 20) para as 

amostras de solo, implicando em um baixo risco para a flora e a fauna terrestre 

(PERI ≤ 90). Por outro lado, os valores do PERI para as amostras de águas 

superficiais variaram entre 712 e 992, com um valor médio de 876, implicando 

em risco ecológico extremo para o ecossistema aquático. Conforme os resultados 

obtidos, os pontos de amostragem P03 e P04 (os mais próximos da cava principal 

e dos rejeitos) exibiram os maiores valores de IPITh e PERI, sendo os mais 

impactados pela atividade mineradora. 
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FIGURA 3.7 – Valores médios dos índices IPITh e PERI em cada local amostrado. 

3.5.4 - Avaliação de riscos à saúde humana 

Três principais índices foram usados para avaliar os riscos à saúde 

humana: o índice de perigo agregado (HIagg), o índice de perigo total (HItot), ambos 

para avaliar o risco não cancerígeno e o potencial risco carcinogênico cumulativo 

ao longo da vida (CRcum). Toda a análise foi realizada com o novo código HERisk, 

o que nos permitiu realizar uma avaliação espaço-temporal, ou seja, uma análise 

mais detalhada dos possíveis riscos carcinogênicos e não-carcinogênicos para os 

residentes da área estudada. 

O índice de risco agregado (HIagg) representa a soma dos quocientes 

de risco (HQ) calculados para cada substância nociva e cada via de exposição. A 

FIGURA 3.8a mostra que os valores de HIagg associados aos metais quantificados 

diminuíram na seguinte ordem: Co > Ni > Fe > Cu > Mn > Zn > Pb. Como pode 
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variaram entre 2,4 e 5,1. Esses resultados indicam que as concentrações de Co 

encontradas resultam em altos riscos não carcinogênicos à saúde da população, 

principalmente os que residem nos locais P03 e P04. Para Cu, Fe, Ni, Mn e Zn, 

os valores ficaram abaixo de 1, sugerindo baixos riscos associados a eles. Como 

os valores de HIagg de Pb para todos os locais foram inferiores a 0,1, nenhum risco 

não cancerígeno está associado a este elemento. 

O gráfico ilustrado na FIGURA 3.8b mostra uma análise semelhante, 

mas trocando os pontos de amostragem pelas faixas etárias dos residentes, assim 

relacionando os valores de HItot para cada espécie química e faixa etária. 

Novamente, o cobalto é o maior contribuinte para os riscos não carcinogênicos 

para todas as faixas etárias, responsável por mais de 91% dos valores de HItot para 

crianças de até 16 anos e aproximadamente 85% para os maiores de 18 anos.  

O Ni é o segundo elemento que mais contribui para os valores de 

HItot, com influência crescente ao longo do desenvolvimento humano: 2,6% (1 a 

2 anos) < 3% (2 a 3 anos) < 3,8% (3 a 6 anos) < 4,5% (6 a 11 anos) < 5,8% (11 a 

16 anos) < 11,7% (16 a 21 anos) < 12% (21 a 65 anos) < 12,5% (>65 anos). O Fe 

foi a outra espécie química cuja contribuição superou 1%, mantendo-se 

relativamente constante em 2% do HItot para todas as faixas etárias. 

Conforme mencionado na Seção 3.2.2, o índice de risco total (HItot) 

foi avaliado considerando-se a exposição as EPTs por sete diferentes vias de 

exposição: ingestão de solo e água contaminados, contato dérmico com solo e 

água contaminados, bem como exposição alimentar, ou seja, ingestão de 

alimentos vegetais (frutas, raízes e sementes) e ingestão de alimentos de origem 

animal (carne e leite). Com base nos resultados obtidos pelo HERisk, foi possível 

identificar que a ingestão de carne contaminada é a principal via de exposição que 

ameaça a saúde dos habitantes da região, independentemente da faixa etária na 

qual se encontram (FIGURA 3.8c).  
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FIGURA 3.8 – Análise dos riscos à saúde humana na área de mineração “Santa 

Rita” do município de Itagibá (Bahia, Brasil). a) HIagg para cada ponto de 

amostragem. b) Contribuição (%) de cada EQT para o valor total de HIagg para 

cada faixa etária. c) Contribuição (%) de cada via de exposição para o valor total 
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de HIagg de cada faixa etária. d) HItot especificado para cada faixa etária e local. e) 

Análise espaço-temporal do HItot para exposição crônica (20 anos) para cada local. 

f) Risco carcinogênico final (após 20 anos de exposição ao Pb) para diferentes 

idades iniciais de exposição (IA) e locais. Faixas etárias: 1 (1 a 2 anos), 2 (2 a 3 

anos), 3 (3 a 6 anos), 4 (6 a 11 anos), 5 (11 a 16 anos), 6 (16 a 18 anos), 7 (18 a 

21 anos), 8 (21 a 65 anos) e 9 (> 65 anos). 

Essa rota de exposição representa mais de 55% do risco não 

carcinogênico total para qualquer faixa etária, sendo as crianças de até 16 anos as 

mais suscetíveis aos riscos, com uma contribuição de 65,7% (valor médio) do 

HItot. O consumo de leite fresco foi a segunda via de exposição alimentar (a quarta 

no total) que mais contribuiu para os riscos não carcinogênicos, representando 

entre 5% e 8,7% do HItot. O maior valor foi observado para os idosos (> 65), 

seguidos pelas crianças (1 a < 16 anos) e, por fim, os jovens entre 18 e 21 com o 

menor valor de contribuição. O risco associado ao consumo de alimentos vegetais 

não ultrapassou os 2%, assim não representando uma ameaça aos residentes da 

área estudada. 

Como os recursos hídricos estudados são voltados principalmente 

para atividades econômicas e recreativas, a ingestão (acidental) e o contato 

dérmico (banhos recreativos) com a água contaminada foram consideradas 

exposições agudas. Mesmo com a baixa frequência desse evento, a ingestão 

acidental de água contaminada ficou em segundo lugar entre as rotas de exposição 

mais perigosas, contribuindo entre 6,3% (18 a <21 anos) e 22% (1 a <2 anos) para 

o valor de HItot (ver FIGURA 3.8c), enquanto o risco relacionado ao contato 

dérmico (por exemplo, durante a natação) foi inferior a 1%.  

Por outro lado, observou-se um comportamento contrário para as vias 

de exposição associadas ao solo, onde o contato dérmico representou um risco 

maior do que a ingestão acidental. Levando-se em consideração que a agricultura 

é uma atividade econômica razoavelmente difundida na região, o contato dérmico 

com solo contaminado foi considerado uma exposição crônica. Os resultados 
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exibidos na FIGURA 3.8c indicaram que essa via de exposição desempenha um 

papel mais decisivo para as faixas etárias acima de 16 anos, sendo responsável 

por até 24% do HItot, e abaixo de 10% para crianças (1 a <16 anos). No caso de 

ingestão de solo contaminado, a contribuição para o risco total ficou abaixo de 

0,2% para qualquer faixa etária. 

Conforme descrito na Seção 3.2.2, o código HERisk considera que 

parâmetros como peso corporal (BW), frequência de exposição (EF), taxas de 

ingestão (IR), área de superfície cutânea (SA), entre outros, mudam com o passar 

da idade, assim permitindo avaliar os riscos à saúde humana de forma mais 

realista.  

A FIGURA 3.8d mostra o HItot considerando-se apenas as vias de 

exposição agudas: ingestão acidental e contato dérmico com água contaminada. 

Este gráfico visa explorar mais detalhadamente a variação do índice de perigo 

para às nove faixas etárias consideradas no código. Como pode ser observado, os 

valores médios de HItot para toda a área avaliada diminuem com a idade dos 

habitantes: 3,0 (1 a 2 anos) > 2,5 (2 a 3 anos) > 1,9 (3 a 6 anos) > 1,2 (6 a 11 anos) 

> 0,6 (11 a <16 anos) > 0,5 (16 a <21 anos) > 0,3 (> 21). Esse resultado indica 

que o risco não carcinogênico associado à exposição as EQTs é maior em 

crianças, principalmente em idades precoces (1-11 anos), o que está relacionado 

às diferenças nas áreas da pele disponíveis para contato, nos pesos corporais de 

cada faixa etária e outras propriedades fisiológicas. 

As informações fornecidas na FIGURA 3.8d também enfatizam o 

nível de poluição dos recursos hídricos regionais, bem como o risco que 

representam para a saúde humana. Para crianças até 11 anos, o HItot variou entre 

1,01 e 3,29, sugerindo riscos moderados à saúde (1 ≤ HItot < 4), com exceção da 

faixa etária de 1 a 2 anos para o local P03, onde o valor de HItot foi acima de 4 

(risco elevado). Para as demais faixas etárias, o HItot variou no intervalo 0,1-1,0, 

sugerindo baixos riscos para os residentes que ingerem ou entram em contato com 

as águas dos rios Peixe, Conta e Oncinha. Vale ressaltar que esses valores 
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corresponderam a exposições agudas, podendo ser consideravelmente maiores 

caso exposições subcrônicas ou crônicas fossem consideradas. 

A análise espaço-temporal dos riscos crônicos não cancerígeno, ou 

seja, detalhada ano por ano para cada local da região estudada, é ilustrada na 

FIGURA 3.8e. Esta análise foi realizada considerando um tempo total de 

exposição de 20 anos, o qual corresponde ao tempo esperado de operação da mina. 

Como um cenário semelhante foi obtido para todas as faixas etárias, foram 

apresentados no gráfico apenas os valores de HItot para a faixa etária de 11 a 16 

anos, a qual é uma faixa etária intermediária. Como esperado, os maiores valores 

de HItot foram encontrados para os três primeiros anos, os quais correspondem 

exatamente aos anos de amostragem. Os locais P01 e P05 apresentaram 

comportamento semelhante, sendo o terceiro ano aquele com maior valor de HItot: 

6,9 e 5,4, respectivamente, enquanto para o ponto de amostragem P02 o maior 

valor (4,9) foi observado na segunda campanha. Todos esses valores são 

considerados de alto risco para a saúde humana (HItot ≥ 4). A partir do quarto ano, 

os valores estimados de HItot para essas três localidades (P01, P02 e P05) variaram 

de 1 a 4, sugerindo risco moderado para os residentes. 

Os locais P03 e P04 apresentaram os maiores riscos à saúde humana, 

concordando com as análises anteriores, visto que esses dois locais apresentaram 

também os maiores níveis de poluição. O valor máximo de HItot no ponto de 

amostragem P03 (13,3) corresponde à segunda campanha, enquanto para o P04 

foi observado na primeira campanha (7,6). Diferente das outras três localidades, 

os valores HItot estimados para esses dois locais a partir do quarto ano são todos 

maiores do que 4, apontando altos riscos não carcinogênicos para a saúde humana. 

Como essa avaliação foi realizada considerando-se a média das concentrações 

para cada metal em cada local, a situação da área de estudo não é considerada 

irreversível. Entretanto, caso medidas adequadas não sejam aplicadas, a atividade 

prolongada da mina “Santa Rita” pode causar graves danos aos ecossistemas e à 

população da região. 
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Uma vez que a Agência Internacional de Pesquisa sobre o Câncer 

(IARC) 153 classificou o Pb como um "provável carcinógeno humano", 

possivelmente associado a gliomas e cânceres de pulmão e estômago 154, o CRcum 

foi calculado para esta EQT considerando as mesmas vias de exposição do risco 

não cancerígeno. A FIGURA 3.8f mostra os valores de CRcum após 20 anos de 

exposição ao Pb para residentes com diferentes idades iniciais de exposição (IA) 

em cada local. Os maiores valores de CRcum foram observados no ponto de 

amostragem P05, o qual foi o local com a maior concentração média de Pb nos 

solos e nas águas superficiais (Apêndice 10 e Apêndice 11). Em geral, os riscos 

carcinogênicos encontrados para crianças são maiores que para os adultos, 

resultado consistente com outros estudos.114,144 Todos os valores de CRcum 

calculados estão entre 3,98‧10-9 e 1,48‧10-8, sugerindo que os riscos 

carcinogênicos associados a essa espécie química são insignificantes (CRcum < 10-

6). 

Conforme já mencionado, o código HERisk contém instruções 

específicas para calcular as incertezas das grandezas calculadas a fim de 

caracterizar a avaliação de risco à saúde humana de forma adequada. Conforme 

descrito em NERIS et al. 79, o programa calcula as incertezas como uma 

combinação das incertezas-padrão dos parâmetros envolvidos em cada cálculo.  

A FIGURA 3.9 mostra a variação dos valores das incertezas relativas 

para HItot e CRcum. Os valores de σR para HItot de todas as faixas etárias chegaram 

até 35%, enquanto para CRcum os valores ficaram abaixo de 10%. Os σR 

encontrados estão de acordo com as incertezas esperadas em avaliações de riscos 

à saúde, as quais costumam ser elevadas (na faixa de pelo menos uma ordem de 

magnitude ou superior).155 Para identificar os parâmetros que mais afetaram as 

incertezas dos resultados do HItot, foi realizado o "budget das incertezas".79,156 Esta 

análise revelou que as incertezas dos BAFs, as quais podem chegar até ~ 90% do 

valor do parâmetro (e.g., para Fe na ingestão de leite; BAF = 0,195 ± 0,173), 

contribuíram mais para as incertezas dos valores finais de HItot. Essa alta 
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contribuição não é observada nas incertezas associadas aos valores de CRcum, uma 

vez que o Pb foi a única espécie química considerada neste cálculo, e os valores 

máximos das incertezas associadas aos BAFs chegam a ~ 35%. 

 

FIGURA 3.9 – Variação dos valores das incertezas relativas para HItot e CRcum. 

3.6 - Conclusões parciais 

Este trabalho teve como objetivo mostrar a “aplicabilidade” do novo 

software HERisk e seu potencial como ferramenta computacional na avaliação 

dos riscos ecológicos e à saúde humana associados à presença de elementos 

nocivos. Dentre as novidades desse novo programa, destacam-se: um arquivo de 

entrada versátil (.xlsm) e adaptável às necessidades do usuário, a inclusão de um 

novo cenário (in natura) e duas novas sub-rotinas (“Radio_risk” e “Ecol_risk”), 

as quais são destinadas à avaliação dos riscos radiológicos e ecológicos, 

respectivamente. O HERisk também considera a variação de parâmetros de 

exposição cujos valores dependem da idade dos residentes e diferentes tipos de 
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exposições (aguda, subcrônica e crônica), o que permite avaliar o risco à saúde 

humana de forma mais realista. 

Como caso de estudo, foram estudadas as concentrações de EQTs 

(Co, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb e Zn) em solos e águas superficiais da área de mineração 

de níquel no município de Itagibá (Bahia, Brasil). Os resultados obtidos mostram 

que os metais apresentam uma distribuição não homogênea, sugerindo a presença 

de fontes locais de contaminação, principalmente relacionadas às atividades 

humanas. Os valores médios das concentrações de Co e Ni nos solos excederam 

os valores de referência regionais, enquanto os teores dos elementos analisados 

nas águas superficiais indicam uma contaminação significativa dos recursos 

hídricos regionais, uma vez que as concentrações médias de todas as EQTs foram 

pelo menos três vezes maiores do que os valores de referência nacionais. As 

análises estatísticas realizadas revelaram importantes inter-relações das espécies 

químicas, indicando que as atividades de mineração e agricultura podem ser 

responsáveis pelos teores de Co, Cu, Ni, Pb e Zn nos solos e nas águas 

superficiais. Por outro lado, os conteúdos de Fe e Mn parecem estar relacionados 

a uma fonte geogênica. 

Os índices de poluição calculados confirmaram a poluição antrópica 

no entorno da área de mineração, principalmente nos pontos de amostragem mais 

próximos da cava principal e rejeitos. Em geral, os solos apresentaram baixo grau 

de contaminação para a maioria dos elementos analisados, exceto para Co e Ni 

que exibiram poluição moderada. Um quadro diferente foi observado para as 

águas superficiais, onde todos os índices indicaram uma poluição extrema dos 

recursos hídricos. 

Os resultados da HHRE revelaram que: (1) Co é a espécie química 

com maior risco associado em toda a região avaliada; (2) a ingestão de carne e 

água contaminada são as principais vias de exposição dessas EQTs para a 

população local; (3) Riscos elevados (HItot ≥ 4) foram observados em pelo menos 

uma campanha em todos os locais e os valores estimados após 20 anos de 
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exposição indicaram que os locais mais próximos da cava principal (P03 e P04) 

devem ser considerados de alto risco à saúde humana; (4) os riscos carcinogênicos 

para crianças e adultos (associados ao Pb) pode ser considerado desprezível. 

Por fim, o software HERisk tem se mostrado uma ferramenta 

importante para caracterizar o risco associado a EQTs e estimar sua variação em 

períodos específicos. A sua aplicação na área de mineração em Itagibá revelou a 

urgência de se atentar à contaminação por espécies metálicas nesta região. Caso 

não forem tomados os devidos cuidados, a atividade mineradora contínua pode se 

tornar uma ameaça ao equilíbrio do ecossistema e à saúde da população local. 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

4 - CAPÍTULO 2  

Síntese e aplicação de membranas de matriz mistas à base de 

PES e materiais mesoporosos para remoção de íons metálicos 

(Cd2+, Cr6+, Ni2+ e Pb2+) e carbamazepina de soluções aquosas 
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4.1 - Revisão bibliográfica 

4.1.1 - Espécies químicas tóxicas (EQTs) 

Espécies químicas como os íons metálicos e os fármacos são utilizadas 

a anos pelo ser humano para o desenvolvimento de tecnologias e o combate a 

doenças. Entretanto, essas substâncias podem ser tóxicas para o ser humano e o 

ambiente. De forma geral, a toxicidade dessas espécies químicas está diretamente 

ligada as suas características físico-químicas, contudo, elementos químicos 

considerados essenciais também podem se tornar nocivos para os organismos, 

uma vez que elevadas concentrações desses elementos no meio também podem 

afetar de forma negativa o funcionamento do corpo humano e de organismos 

aquáticos.20,21,157 

4.1.1.1 - Chumbo 

Os íons Pb2+ destacam-se dentre as EQTs por serem altamente 

nocivos para a maioria dos organismos vivos, mesmo em concentrações muito 

baixas.158 O chumbo apresenta uma massa molar de 207,20 g mol-1, raio iônico de 

1,20 Å, raio iônico hidratado de 4,01 Å, eletronegatividade de 1,87 e dureza de 

Pearson de 8,46.159–162 Suas características físico-químicas permitem que esses 

íons interfiram nos processos bioquímicos fundamentais dos organismos, 

tornando-os nocivos. O tamanho similar dos raios iônicos do Pb2+ com os dos íons 

Ca2+ resulta em uma desestabilização do funcionamento celular do corpo humano, 

uma vez pode ocorrer a substituição de íons caso o organismo apresente 

deficiência de cálcio.20,163 

Os sistemas do corpo humano mais afetados pelos íons Pb2+ são o 

nervoso central, hematológico, gastrointestinal e urinário,  causando sintomas 

como dor de cabeça, tontura, manifestação de conduta violenta, perda de memória 

e problemas nos músculos extensores, anemia, inflamação gastrointestinal, 

vômito, diarreia e insuficiência ou falência renal.164,165 Estudos efetuados pela 
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Agência Internacional de Pesquisa em Câncer (IARC) e pela U.S. EPA não 

apresentaram resultados concretos sobre os efeitos carcinogênicos de tais íons, os 

quais foram classificados como “prováveis cancerígenos para humanos”.163,165 

 Além de prejudiciais para os humanos, os compostos de chumbo 

também apresentam uma elevada nocividade para organismos aquáticos e plantas, 

podendo causar disfunções fisiológicas, morfológicas e bioquímicas.166,167 

Segundo ALMEIDA et al. 168, o Pb pode reduzir o conteúdo de água, a 

transpiração e a pressão osmótica da seiva celular, o potencial de água no xilema 

e a absorção de nutrientes minerais, assim comprometendo o desenvolvimento e 

germinação das plantas. Para as espécies aquáticas, espécies inativas redox como 

o Pb interagem covalentemente com as principais enzimas antioxidantes das 

células, resultando na produção de ROS como H2O2, ‧OH ou O2
‧-, responsáveis 

pela destruição do conteúdo de lipídios, proteínas e DNA e redução das defesas 

antioxidantes inerentes às células.169 

Suas principais fontes antropogênicas são a combustão de carvão, 

óleos ou gasolina e a fabricação de cerâmicas, tintas e plásticos.170,171  O descarte 

inadequado de resíduos contendo Pb (baterias, munições, equipamentos médicos, 

etc.) em lixões ou corpos d’água podem agravar a contaminações dessa espécie 

química no meio ambiente.172 Além disso, efluentes industriais ou domésticos não 

tratados adequadamente também podem ser fontes significativas de contaminação 

de chumbo em sistemas aquosos. O estudo realizado por DE MELO GURGEL et 

al. 173 sobre as águas do estuário do rio Jundiaí (RN) mostraram que as 

concentrações de Pb encontradas (valor máximo = 0,100 mg L-1) superaram 

abundantemente os valores máximos permitidos pelo CONAMA (0,010 mg L-1). 

O rio em questão recebe efluentes industriais pré-tratados da cidade de Macaíba 

(RN), os quais, segundo os pesquisadores envolvidos, são os possíveis 

responsáveis pelas elevadas concentrações de Pb e outras EQTs encontrados nas 

águas do rio.  
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 Outro estudo realizado nas águas do trecho entre Petrolina (PE) e 

Juazeiro (BA) do submédio Rio São Francisco também mostrou que os valores de 

Pb encontrados (valor máximo = 0,048 mg L-1) foram maiores que os permitidos 

pelo CONAMA. Essa elevada concentração de chumbo também foi atribuída ao 

processo de urbanização e industrialização das áreas pelas quais o rio São 

Francisco percorre.174 Por fim, à aplicação de esterco de gado (0,1 até 112 mg de 

Pb kg-1), lodo de esgoto (13 até 221 mg de Pb kg-1), fertilizantes inorgânicos (1,9 

até 13 mg de Pb kg-1) e fungicidas (< 1150 mg de Pb kg-1) em solos agrícolas pode 

contribuir, em menor escala, para a contaminação de Pb em sistemas hídricos, 

uma vez que o processo de lixiviação causados pela chuva resulta no transporte 

dos insumos agrícolas até os corpos d’água da região.175 

4.1.1.2 - Níquel 

Os íons de níquel apresentam uma massa molar de 58,70 g mol-1, raio 

iônico de 0,69 Å, raio iônico hidratado de 4,04 Å, eletronegatividade de 1,91 e 

dureza de Pearson de 8,50.159–162 A solubilidade dos compostos de níquel varia 

significativamente e, diferentemente dos íons Pb2+, a sua essencialidade ou 

nocividade está diretamente interligada à concentração presente nos 

compartimentos ambientais e no organismo humano.176,177 O principal efeito 

adverso associado a exposição crônica aos íons Ni2+ são as dermatites alérgicas, 

as quais podem causar erupções cutâneas decorrentes do contato com água e solos 

contaminados ou uso prolongado de acessórios contendo níquel.176,178  

Segundo SHEN e ZHANG 179, os íons de níquel podem afetar o 

sistema imunológico dependendo do tipo e nível de exposição, suprimindo a 

atividade de células NK e a produção de Interferon, responsáveis pela apoptose 

de células danificadas, neoplásicas e contaminadas por vírus ou bactérias e evitar 

a proliferação de antígenos. Os mesmos autores 179 também apontaram o potencial 

mutagênico desse elemento em testes in vitro e in vivo, uma vez que as interações 

dos íons Ni2+ com o DNA e proteínas nucleares promovem a inibição do reparo 
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do DNA, a transição helicoidal de B-DNA para Z-DNA, a replicação incorreta do 

DNA e a quebra de filamentos e ligações cruzadas do DNA.  

De acordo com a IARC 180, os compostos de níquel são classificados 

como cancerígenos para humanos (Grupo 1) com base nas evidências em seres 

humanos e animais laboratoriais. Vários estudos apontaram que a exposição 

ocupacional de trabalhadores industriais (mineração, moagem, fundição e refino) 

a vapores, poeiras e névoas contendo níquel resultou em maiores riscos de câncer 

de pulmão, da cavidade nasal e seios paranasais, enquanto estudos em animais 

evidenciaram o aparecimento de sarcomas locais após a injeção (intrapleural, 

subcutânea, intramuscular e intraperitonial) em ratos, camundongos e coelhos.180 

Apesar disso, não há evidências da carcinogenicidade dos compostos de níquel 

em exposições por vias orais, uma vez que animais laboratoriais expostos a 

diferentes concentrações de compostos de níquel através de água potável ou 

soluções aquosas não desenvolveram tumores ao longo da vida.181,182 

Apesar de não ser uma espécie química necessária para o corpo 

humano, o Ni é um micronutriente essencial para o funcionamento e crescimento 

das plantas, sendo absorvido e distribuído por mecanismos de difusão passiva 

(sistema de transporte de cátions) ou por transporte ativo, dependendo da espécie 

da planta, dos tipos de compostos de níquel absorvido e da concentração de Ni e 

nutrientes no solo.183 Apesar disso, em concentrações altas, o Ni pode apresentar 

uma elevada fitotoxicidade para as plantas, inibindo o crescimento, diminuindo o 

conteúdo de água, causando estresse oxidativo e induzindo murchamento, clorose, 

necrose e mudanças na atividade de enzimas antioxidantes como peróxidos de 

ascorbato, superóxido dismutase e catalase.184 Alguns desses efeitos colaterais 

associados a elevadas concentrações de Ni também foram constatados em 

organismos aquáticos encontrados em áreas contaminadas, os quais apresentam 

reações alérgicas no epitélio respiratório, estresse oxidativo e interrupção do 

metabolismo energético.185 
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Segundo a ATSDR 25 e a Organização Mundial da Saúde (WHO) 182, 

possíveis fontes de contaminação antropogênicas de compostos de níquel para o 

meio ambiente são: os processos industriais como operações de mineração e 

fundição, lixiviação de aterros sanitários, águas residuais domésticas, atividades 

agropecuárias e efluentes industriais. O estudo realizado por DOS SANTOS et al. 

186 mostrou que todas as amostras de água coletadas no Rio Ivinhema (MS) 

apresentaram concentrações de Ni duas vezes superiores aos valores máximos 

permitidos pela legislação brasileira para águas doces (0,025 mg L-1). Segundo os 

autores, a utilização de insumos agrícolas e pesticidas em áreas agrícolas 

localizadas em volta dos locais de coleta podem ser os principais responsáveis 

pelas concentrações de Ni na água. De forma parecida, todas as amostras de águas 

superficiais coletadas por DOURADO et al. 187 no córrego da Água Boa (MS) 

apresentaram concentrações de Ni acima dos definidos como seguros, variando 

entre 0,082 e 0,374. Neste caso, as principais fontes de contaminação apontadas 

pelos autores foram o descarte de efluentes por industrias localizadas rio acima. 

4.1.1.3 - Cádmio 

Assim como os íons Pb2+ e Ni2+, os íons de Cd2+ não são essenciais 

para o funcionamento do corpo humano, além de serem considerados nocivos para 

maioria dos organismos.20,21 Esse metal apresenta uma massa molar de 112,41 g 

mol-1, raio iônico de 0,97 Å, raio iônico hidratado de 4,26 Å, eletronegatividade 

de 1,69 e dureza de Pearson de 10,29.159–162 Essas características físico-químicas 

tornam os íons Cd2+ perigosos para o corpo humano, uma vez que interferem nas 

atividades essenciais dos íons Ca2+ e Zn2+ devido às similaridades entre os raios 

iônicos efetivos e as forças de ligação com ligantes doadores de nitrogênio e 

enxofre.20,188 Segundo BERNHOFT 189, além de perturbarem o metabolismo 

mineral, os íons Cd2+ também apresentam mecanismos patológicos que induzem 

a depleção da glutationa, a distorção estrutural das proteínas (por ligações Cd–
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grupos sulfidrila), inibem as vias de transporte e a síntese de heme e 

comprometem a função mitocondrial, podendo induzir apoptose das células.  

Exposições crônicas a baixas doses de cádmio prejudicam os rins, 

ossos, fígado, e o sistema imunológico.190,191 Além disso, a geração de radicais 

livres (H2O2 e ‧OH) induzida pela presença de Cd2+ leva a criação de estresse 

oxidativo, resultando em lesões teciduais, alterações epigenéticas na expressão do 

DNA, inibição do reparo de DNA danificado e, possivelmente, a formação de 

tumores.191,192 A IARC 193 classificou o cadmio e seus compostos como 

carcinogênicos para humanos (Grupo 1) por encontrar evidencias suficientes 

associando a exposição dietética ou respiratória desses compostos ao 

desenvolvimento de cânceres nos pulmões, rins e próstata. 

Os efeitos dos íons Cd2+ nas plantas são extensos, afetando tanto os 

processos de crescimento, como de desenvolvimento. Efeitos adversos como 

clorose, perda de folhas, atrofia, deficiência de fosforo e redução do transporte de 

Mn são comuns, além de induzirem a peroxidação lipídica, estresse oxidativo, 

inibir a biossíntese de clorofila, interferir na captação, transporte e uso de íons 

essenciais (Mg, Ca, K e P) e inibir o funcionamento de enzimas responsáveis pela 

fixação de CO2, resultando no comprometimento do metabolismo do 

cloroplasto.194,195 Da mesma forma, o cadmio é considerado um elemento não 

essencial e altamente tóxico para biota aquática, uma vez que ocorre a 

bioacumulação de cádmio em peixes e camarões, resultando na produção de ROS, 

estresse oxidativo e peroxidação lipídica em pulmões, eritrócitos e fígado.23 

Segundo RAHIMZADEH et al. 196, as concentrações de cádmio 

encontradas no meio ambiente são consideráveis e decorrentes de atividades 

antropogênicas como queima de resíduos, minérios ou combustíveis fosseis, 

descarte inadequado de tintas, baterias de níquel-cádmio e resíduos de processos 

de galvanoplastias e produção de plásticos de cloreto de polivinila. Além disso, 

os mesmos autores reforçam que o vazamento de lodo de esgoto para solos 

agrícolas pode resultar na contaminação de plantas e, consequentemente, levar a 
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contaminação da cadeia alimentar, resultando na acumulação de compostos de 

cádmio em órgãos humanos. Por outro lado, DA ROCHA et al. 197 reportaram 

concentrações de Cd até 5 vezes acima dos limites definidos pelo CONAMA (0,01 

mg L-1) em amostras de água coletadas no córrego Água Boa (MS) e sugeriram 

que tais concentrações foram consequência do descarte inadequado de efluentes 

industriais e, sobretudo, da lixiviação de produtos agroquímicos utilizado nos 

solos agrícolas. 

 

4.1.1.4 - Cromo 

Os íons de cromo costumam estar presentes na maioria dos resíduos 

industriais gerados por indústrias têxteis, galvânicas, metalúrgicas e de curtumes, 

podendo afetar negativamente a saúde humana o meio ambiente, com ênfase na 

biota aquática.198 Diferentemente do níquel e do cádmio, os quais apresentam 

apenas o estado de oxidação 2+, o do cromo pode variar de -2 até +6, sendo as 

espécies Cr3+ e Cr6+ as mais estáveis e encontradas em concentrações 

significativas no ambiente.20,198,199 

A toxicidade do cromo está diretamente relacionada com o seu estado 

de oxidação, uma vez que os íons Cr3+ são considerados essências para o corpo 

humano em baixas concentrações, enquanto os íons Cr6+ são altamente nocivos, 

genotóxicos e cancerígenos.199,200 A principal diferença no potencial nocivo 

encontra-se na capacidade dos íons Cr6+ de serem absorvidos pelas células do 

corpo humano via sistema de transporte aniônico, o que não ocorre para os íons 

Cr3+.201 Uma vez dentro das células, as espécies Cr6+ são reduzidas por diferentes 

agentes antioxidantes não enzimáticos e enzimáticos (ascorbato, cisteína, 

glutationa reduzida, citocromo P450 redutase, aldeído oxidase, glutationa 

redutase, etc.), dependendo dos quais é definido o processo de redução direto ou 

indireto (formação de intermediários) para o estado de oxidação Cr3+.26 Esses 

processos de redução podem levar a formação de ROS, as quais causam estresse 
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oxidativo e resultando na danificação do DNA, lipídios e proteínas.202 Além disso, 

as espécies Cr3+ formadas dentro das células reagem com macromoléculas 

celulares formando um complexo ternário com a estrutura de fosfato do DNA e 

uma molécula redutora intracelular (ácido ascórbico, GSH ou cisteína).201,203 

Esses processos são considerados os principais mecanismos de genotoxicidade e 

carcinogenicidade dos íons Cr6+, podendo ocorrer dentre e fora das células. 

Entretanto, os íons Cr3+ fora das células após os processos de redução dos íons 

Cr6+ são considerados quase inertes e de baixa nocividade por não conseguirem 

adentrar significativamente as células humanas.26 

A IARC 204 classificou os íons Cr6+ como cancerígenos para os 

humanos (Grupo 1) devido as evidências no aumento de câncer nos pulmões, 

decorrente da inalação desses íons em exposições ocupacionais. Além disso, 

também foram constatadas associações positivas com o desenvolvimento de 

câncer no nariz e seios nasais, enquanto evidencias mais fracas e menos 

consistentes indicaram que o Cr6+ pode causar câncer no sistema gastrointestinal 

(com ênfase no estomago) e outros órgãos como bexiga, próstata e pâncreas. A 

diferença da carcinogenicidade nos pulmões com a de outros órgãos pode estar 

associada à absorção desigual dos íons Cr6+ pelas células pulmonares (~11,0%) e 

gastrointestinais (Cr6+ = 2,5% e Cr3+ = 1,3%) e pela redução do estado de oxidação 

(Cr6+ → Cr3+) que ocorre no estomago, dificultando a entrada do cromo nas 

células do corpo e, consequentemente, diminuindo drasticamente a possível 

danificação do DNA.26,96,205 

Além dos efeitos neoplásicos, evidencias em humanos e animais 

apontaram que a absorção crônica de íons Cr6+ por ingestão ou contanto dérmico 

também pode afetar a pele (sensibilidade, dermatites e ulcerações), o sangue 

(anemia microcítica e hipocrômica), o sistema gastrointestinal (irritação, 

ulceração e lesões no estomago e intestino delgado) e o sistema reprodutivo 

masculino (alteração histopatológica do epidídimo e diminuição da contagem de 

espermatozoides).206,207 
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Nas plantas, o acumulo de íons Cr6+ concentra-se principalmente nas 

raízes, cujas células reduzem os íons cromato a Cr3+. Entretanto, uma pequena 

parte de Cr6+ dissolvido pode atingir as partes superiores das plantas, podendo 

causar alterações estruturais, acúmulo de biomassa e redução do 

crescimento.208,209 Além disso, os íons de cromo hexavalente que conseguirem 

passar podem interferir diretamente ou indiretamente (produção de ROS) no 

metabolismo do amido e do nitrogênio, nos mecanismos de captação de águas e 

minerais, e nos processos de respiração e de fotossíntese.208,210 As ROS resultantes 

da ação do Cr6+ também podem causar estresse oxidativo na planta, uma vez que 

interagem e danificam os lipídios das membranas e o DNA das células.211 

As duas espécies de cromo mais abundantes no meio ambiente (Cr3+ 

e Cr6+) também são prejudiciais para organismos aquáticos, pois, nos peixes, 

interferem na alimentação, causando trombocitopenia, anemia, diminuição da 

hemoglobina, hipertrofia e paraplegia no epitélio das guelras, além de afetarem o 

sistema nervoso. Em outros organismos, diminuem os níveis de APT e 

desaceleram a taxa de fotossíntese de fitoplâncton, desaceleram a taxa de 

evolução de oxigênio em molusco e interferem no crescimento e diferenciação do 

blastema regenerativo em diferentes espécies de vertebrados e invertebrados.23,212 

Segundo BREIDA et al. 213, a presença de íons Cr(VI) no ambiente 

pode ser decorrente de fontes naturais, como a lixiviação de minérios ou solos 

contendo esses íons, ou fontes antropogênicas, como indústrias farmacêuticas, 

galvânicas, cimenteiras, eletrônicas, madeireiras, vidreiras, de mineração e, 

sobretudo, industrias de curtumes, cujos efluentes podem apresentar 

concentrações de Cr(VI) entre 0,1 e 200 mg L-1. 

4.1.1.5 - Carbamazepina (CBZ) 

A contaminação de corpos hídricos por substâncias orgânicas 

possivelmente nocivas à saúde humana e ao ambiente é um problema que afeta a 

humanidade juntamente com as espécies químicas metálicas. Uma classe de 
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compostos orgânicos que vem sendo estudada intensamente na última década é a 

dos fármacos, os quais foram classificados como poluentes ambientais de 

relevância no decorrer da última década.36 Os fármacos fazem parte de um 

conjunto de espécies químicas definidas como contaminantes emergentes, as 

quais são substâncias não comumente monitoradas em compartimentos 

ambientais, mas que apresentam potencial nocivo conhecido ou suspeito para o 

ambiente, ou à saúde humana.214 Essa falta de conhecimento sobre os efeitos a 

curto ou longo prazo é o grande problema relacionado a esses poluentes.42 

As principais fontes de fármacos em corpos hídricos são os esgotos 

domiciliares e as águas residuais provenientes de hospitais e outras instalações 

médicas, uma vez que os fármacos são expelidos majoritariamente pela urina 

(sistema renal), fezes (sistema intestinal) ou ambos.215,216 

Dentre a vasta gama de fármacos existentes, a carbamazepina (CBZ) 

é a mais comumente encontrada em diferentes tipos de águas (superficiais, 

potáveis, residuais, etc.) por ser amplamente consumida devido aos seus efeitos 

anticonvulsivos. Além disso, a CBZ é um composto recalcitrante, sendo assim 

extremamente resistente aos métodos de tratamento de águas residuais mais 

utilizados, como lodo ativado e filtração biológicas, resultando em remoções de 

no máximo 10% em sistemas aquosos.217 

A carbamazepina é uma molécula orgânica tricíclica muito pouco 

solúvel em água (205 mg L-1), de massa molar 236,26 g mol-1, fórmula molecular 

C15H12N2O e composta por 2 anéis benzênicos condensados a um anel 

heterocíclico de sete membros, o qual apresenta uma função amida ligada ao 

átomo de nitrogênio do anel heterocíclico (FIGURA 4.1). Esse composto é um 

antiepilético classificado como estabilizante de humor e altamente utilizado para 

tratamento de esquizofrenia, crises convulsivas parciais, transtorno bipolar, 

epilepsia, hiperatividade e várias outras formas de neuropatias.40,41 A estrutura da 

CBZ permite que essa substância aja diretamente nos canais de sódio das células 
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neurais, o que impede a entrada dos íons Na+ e estabiliza as membranas neuronais 

devido à inibição das descargas neuronais repetitivas.218 

 

FIGURA 4.1 – Estrutura química da carbamazepina. 

Apesar disso, aproximadamente 70% dos pacientes que utilizam 

fármacos antiepiléticos desenvolvem pelo menos um dos vários efeitos adversos 

associados a esses medicamentos.219 O estudo realizado por TOMSON et al. 220 

mostrou o potencial teratogênico da CBZ em mulheres grávidas, enquanto 

CHUNG et al. 221 relataram que indivíduos portadores do antígeno leucocitário 

HLA-B*1502 são mais suscetíveis a reações graves de hipersensibilidade 

(síndrome de Stevens–Johnson) quando expostos a este fármaco.  Além disso, 

essa molécula pode levar ao desenvolvimento de hiponatremia em alguns 

pacientes, o que pode resultar em um desequilíbrio na liberação de vários 

hormônios como a ocitocina, a vasopressina e o peptídeo natriurético atrial, os 

quais são importantes para o equilíbrio osmótico de fluidos corporais 

fundamentais para o funcionamento do organismo.222 No trabalho realizado por 

VERNOUILLET et al. 223 foram reportados efeitos nocivos da CBZ também em 

organismos aquáticos como algas verdes (Pseudokirchneriella subcapitata), 

crustáceos (Thamnocephalus platyurus) e cnidários (Hydra attenuata). Os autores 

ainda reportaram o caráter de bioacumulação da CBZ nas algas e crustáceos, 

resultando em fatores de bioacumulação de 2,2 e 12,6, respectivamente. 

Apesar do que foi elucidado até o momento, as concentrações de 

CBZ presentes em corpos hídricos ou águas residuais costumam ser muito 



68 

 

inferiores (na ordem de ng L-1) às ministradas durante tratamentos médicos, 

devido à baixa solubilidade dessa molécula em água.36 Um estudo realizado por 

CAMPANHA 224 sobre a ocorrência e distribuição de vários fármacos em 

diferentes tipos de águas da cidade de São Carlos (SP) mostrou que as 

concentrações de CBZ em esgoto bruto variaram entre 500 e 1000 ng L-1.  

Dito isso, o conhecimento sobre os riscos ambientais e à saúde 

humana da CBZ ainda é limitado, sendo necessários mais estudos para o 

entendimento completo dos efeitos adversos a curto e longo prazo.215 Devido à 

falta dados toxicológicos sobre a maioria dos contaminantes emergentes, a 

resolução nº 357 do CONAMA 141 e outras agências internacionais de proteção 

ambiental não estipula concentrações limites de CBZ para águas doces. 

4.1.2 - Adsorção 

Como já evidenciado anteriormente, o processo de adsorção é um 

método preferível para remoção de espécies químicas. O processo de adsorção 

(sólido-líquido) se baseia na interação entre a superfície de um sólido (adsorvente) 

e as espécies químicas dissolvidas no meio líquido (adsorvatos). A interação entre 

o adsorvente e os adsorvatos pode ser de caráter físico (fisissorção) ou químico 

(quimissorção), nas quais as espécies químicas são retiradas na superfície do 

sólido por interações fracas e ligações químicas, respectivamente.225 

No processo de quimissorção, a adsorção apresenta uma alta 

seletividade devido às ligações químicas que são formadas entre as espécies 

químicas e os grupos funcionais (sítios ativos) presentes na superfície do 

adsorvente. Além disso, por não ocorrerem ligações adsorvato-adsorvato cria-se 

apenas uma camada de moléculas na superfície do material (monocamada), sendo 

normalmente um processo exotérmico e muito dificilmente reversível.226,227 Por 

outro lado, no processo de fisissorção pode ocorrer a sobreposição de camada de 

adsorvatos (multicamada) possibilitada pelas interações físicas envolvidas no 

processo. A grande diferença entre esse tipo de adsorção e a quimissorção é a não 
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ocorrência da transferência de elétrons entre as partes envolvidas, implicando em 

uma adsorção mais fraca e reversível.226,228 

Por ser um processo físico-químico, a capacidade de adsorção de um 

determinado material é afetada por vários fatores, sendo os principais a 

concentração inicial do adsorvato no meio aquoso, o tempo de contato entre o 

adsorvente e a solução contaminada, a presença de várias EQTs no meio 

reacional, a temperatura e o pH do sistema.229,230 Um dos fatores que mais 

influenciam o processo de adsorção de espécies ionizáveis é a concentração de 

íons H3O
+ presentes no sistema de adsorção (pH).231,232 O estudo deste fator é 

fundamental, uma vez que a concentração dos íons hidrônio afeta a carga 

superficial e o grau de ionização dos grupos funcionais do adsorvente 

responsáveis pelo processo de adsorção. Além disso, caso o adsorvato seja uma 

espécie química ionizável, o pH da solução também irá definir o seu estado de 

oxidação ou o grau de ionização.233,234 

Em pH baixos a concentração de íons hidrônio é elevada, o que gera 

uma competição entre eles e os adsorvatos carregados positivamente pelos sítios 

ativos do adsorvente.235 Ao contrário, em pH altos, as concentrações elevadas dos 

íons hidroxila (OH-) podem proporcionar a formação de hidróxidos sólidos 

estáveis com as espécies químicas presentes na solução, causando a remoção 

desses contaminantes do meio aquoso e impedindo que o processo de adsorção 

ocorra.236 

O tempo de contato entre as espécies químicas presentes no meio 

aquoso e o material adsorvente influencia no processo de adsorção também. Isso 

deve-se ao fato de os contaminantes presentes na água precisarem encontrar sítios 

ativos livres e de energia adequada na superfície do material para que o processo 

de adsorção ocorra.237,238 Por fim, a concentração inicial das espécies químicas na 

solução também afeta o desempenho do material adsorvente, uma vez que estes 

apresentam um número de sítios ativos limitados para interação com as moléculas 

de adsorvatos.239 
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4.1.3 - Materiais mesoporosos à base de sílica 

Dentre a vasta gama de adsorventes existentes, os materiais 

mesoporosos à base de sílica vem ganhando bastante atenção dos pesquisadores 

por apresentarem propriedades físico-químicas que os tornam materiais 

adsorventes promissores.240 A IUPAC classifica os materiais porosos dependendo 

do diâmetro dos poros: macroporosos (diâmetro > 50 nm), mesoporosos (50 nm 

≥ diâmetro > 2 nm) e microporosos (2 nm ≥ diâmetro).241 Além de apresentarem 

poros com tamanhos bem definidos, esses materiais costumam ter elevadas áreas 

superficiais e elevadas concentrações de sítios ativos em suas superfícies, os quais 

possibilitam a interação com diversas substâncias ou agentes funcionalizantes,  

permitindo que ocorram os processos de adsorção ou modificações das 

propriedades superficiais.242,243 

A síntese desses materiais costuma ocorrer através da automontagem 

dos precursores inorgânicos (fonte de sílica) em soluções aquosas com um agente 

surfactante. A morfologia da mesoestrutura sintetizada irá depender do pH, 

temperatura, quantidade de água, tipo de agente surfactante e concentração de 

sílica presente no sistema de reação.244 Um material mesoporoso amplamente 

estudado para processos de adsorção é o MCM-41, o qual pertence à família de 

materiais mesoporosos M41S com outros dois materiais de silicato e 

aluminossilicato (MCM-48 e MCM-50). 

Como mostra a FIGURA 4.2, os mesomateriais da família M41S 

apresentam diferentes arranjos de poros, onde o MCM-41 exibe uma estrutura 

hexagonal bidimensional (2D) com simetria de grupo espacial P6mm, o MCM-48 

é formado por um sistema cúbico tridimensional (3D) com simetria de grupo 

espacial Ia3d, enquanto o MCM-50 apresenta uma estrutura lamelar sem simetria 

de grupo espacial.50 
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FIGURA 4.2 – Representação das morfologias dos materiais mesoporosos da 

família M41S. Fonte: adaptado de SCHWANKE et al. 245. 

Comparado com os outros dois materiais, o MCM-41 costuma 

possibilitar sínteses de estruturas com: 1) maior controle sobre o tamanho dos 

poros; 2) superfícies internas mais uniformes; 3) maiores áreas superficiais, 

volume de poros, estabilidade mecânica e térmica, tornando-o um material 

adsorvente mais promissor comparado ao MCM-48 e MCM-50.65 

Como mencionado anteriormente, o MCM-41 costuma ser 

sintetizado através de um processo de automontagem realizado entre a fonte de 

sílica (tetraetilortossilicato, cinzas de casca de arroz, sílica fumada, etc.) e um 

agente direcionador (brometo de cetiltrimetilamônio, brometo de 

hexadeciltrimetilamônio, etc.) em solução aquosa básica ou ácida.246,247 Os 

agentes direcionadores costumam ser surfactantes cujas estruturas anfifílicas 

levam à formação de micelas em determinadas condições do sistema operacional. 

 A FIGURA 4.3 mostra o mecanismo de síntese do material MCM-

41 pela via de direcionamento por cristal líquido (LCT), o qual apresenta 4 

principais estágios: (1) formação das micelas cilíndricas pelo surfactante 

catiônico; (2) alinhamento hexagonal bidimensional (2D) das micelas para 

formação de cristais líquidos; (3) adição da fonte de sílica para criação das 

moléculas de silicatos aniônicos, as quais interagem com o surfactante catiônico 

para formação da estrutura silicato/micelar; (4) remoção do surfactante por 

calcinação ou extração com solventes, resultando na sílica mesoporosa.248 

Sílica

amorfa

MCM-41 MCM-48 MCM-50
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FIGURA 4.3 – Mecanismo de síntese do material MCM-41 pela via de 

direcionamento por cristal líquido. Fonte: modificado de MARTÍNEZ-EDO et al. 

249. 

Conforme mencionado anteriormente, os materiais mesoporosos à 

base de sílica possuem características que os tornam altamente versáteis e úteis 

nas mais diversas abordagens. Uma das características que se destaca é a alta 

concentração de sítios ativo nas superfícies, os quais costumam se resumir a 

quatro diferentes tipos de grupos silanol: (i) simples (isolado), (ii) vizinhos, (iii) 

etéreos e (iv) geminal, como mostra a FIGURA 4.4.50,250 

Entretanto, esses sítios ativos não apresentam uma elevada afinidade 

para interação direta com EQTs, o que limita as possíveis aplicações desses 

materiais como materiais adsorventes.251 Como solução, muitos estudos 

realizaram as modificações desses sítios ativos adicionando diferentes tipos de 

ligantes (grupos orgânicos, compostos de coordenação, nanopartículas, etc.), 

assim melhorando a capacidade de adsorção dos mesomateriais à base de sílica e 

viabilizando suas aplicações como materiais adsorventes de elevada capacidade 

de adsorção.252–255 
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FIGURA 4.4 – Esquema ilustrando os diferentes tipos de grupos silanóis: (i) livres 

(ii) vizinhos, (c) etéreos e (iv) geminais.  

A funcionalização desses materiais é possível predominantemente 

devido à reatividade e concentração de grupos silanóis (Si–OH), tornando-os 

ótimos pontos de ancoragem para os agentes modificadores.50 Para 

funcionalização desses sítios ativos existem duas principais vias de modificação, 

os métodos de co-condensação e pós-síntese (FIGURA 4.5). 

No método de co-condensação os agentes modificadores são 

adicionados durante o processo de formação da estrutura do material, obtendo-se 

mesopartículas funcionalizadas em uma única etapa e, geralmente, com alta carga 

de ligante.256,257 Nos materiais formados por esse método ocorre a formação de 

ligações covalentes entre a matriz inorgânica e os agentes funcionalizantes 

orgânicos ou a incorporação dos agentes modificadores inorgânicos (e.g., 

nanopartículas metálicas) em zonas específicas devido a interações físicas.258 
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FIGURA 4.5 – Representação gráfica dos métodos de modificação do MCM-41 

(A) via co-condensação e (B) via pós-síntese. 

Por outro lado, o método pós-síntese consiste na modificação da 

superfície das mesopartículas após o processo de formação da matriz inorgânica, 

onde o material puro sintetizado é misturado com agentes funcionalizantes em 

atmosfera inerte, sob refluxo por 24 a 72 h e sob temperatura controlada, podendo-

se utilizar diferentes solventes como meios reacionais.259–261 Diversamente dos 

materiais obtidos através da síntese por co-condensação, os materiais modificados 

obtidos via pós-síntese não exibem alterações no ordenamento estrutural da base 

inorgânica, uma vez que não ocorre a incorporação dos agentes funcionalizantes 

na mesoestrutura e as modificações dos sítios ativos ocorrem predominantemente 

na superfície externa das partículas (fora dos mesoporos).262 

Vários estudos apontaram as elevadas capacidades de adsorção dos 

materiais da família M41S modificados para íons metálicos ou fármacos. Dentre 

a vasta gama de compostos orgânicos utilizáveis como agentes funcionalizantes, 

os tiocompostos e os ligantes nitrogenados destacam-se devido as suas 

propriedades atreladas ao par de elétrons não compartilhados dos átomos de 

nitrogênio e enxofre, tornando-os bons doadores de elétrons (bases de Lewis).263–
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266 Um agente modificador amplamente utilizado para modificação da superfície 

do MCM-41 é o APTES (FIGURA 4.6a), cujo grupo trietoxisilano interage com 

as superfícies do mesomaterial, enquanto o grupo funcional amina presente na 

outra extremidade interage com as espécies químicas presentes no sistema aquoso. 

 

FIGURA 4.6 – Representação esquemática da estrutura do (a) APTES e do (b) 

MPTM. 

Estudos de adsorção realizados por GANG et al. 267 e HE et al. 268 

utilizaram o MCM-41 puro para adsorver íons Pb2+ e Ni2+ em sistemas de 

adsorção monoelementares com diferentes características físico-químicas, 

respectivamente. Entretanto, as mesopartículas sintetizadas não apresentaram 

capacidades máximas de adsorção (Qmax) elevadas, sendo inferiores a 35,0 mg g-

1 e 2,5 mg g-1, respectivamente. Por outro lado, HEIDARI et al. 58 modificaram a 

superfície do MCM-41 com moléculas de APTES (NH2-MCM-41) com a 

finalidade de melhorar a adsorção dos íons Cd2+, Ni2+ e Pb2+ para um sistema 

trielementar. O NH2-MCM-41 obtido demonstrou capacidades máximas de 

adsorção consideravelmente superiores às encontradas para o MCM-41 puro, 

mesmo em um sistema de adsorção multielementar mais complexo (Qmax,Cd = 

18,25 mg g-1; Qmax,Ni =  12,32 mg g-1 e Qmax,Pb = 64,21 mg g-1). Resultados 

parecidos foram reportados por DINH DU et al. 269, cuja aplicação do adsorvente 

NH2-MCM-41 em sistemas de adsorção monoelementares contendo íons Cd2+ e 

Pb2+ resultaram em valores de Qmax de 14,08 e 64,21 mg g-1, respectivamente. 

a)

b)

S
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Outro agente funcionalizante amplamente utilizado para modificação 

da superfície do material MCM-41 é o 3-Mercaptopropiltrimetoxissilano 

(MPTM), o qual apresenta a mesma estrutura química do APTES, mas 

substituindo-se o grupo funcional amina (-NH2), presente no final da cadeia 

carbônica, com o grupo funcional tiol (-SH) (FIGURA 4.6a). 

No trabalho desenvolvido por WU et al. 60, o MCM-41 foi 

funcionalizados com moléculas de MPTM via pós-síntese (SH-MCM-41) e 

aplicado para remoção dos íons Ag+, Cu2+, Pb2+ e Cr3+ em sistemas aquosos. Os 

resultados mostraram que as capacidades de adsorção no equilíbrio (Qe) do SH-

MCM-41 para os quatro íons foram 4,8; 3,1; 3,0 e 1,6 vezes maiores que as 

encontradas para o MCM-41 puro.  

Outros trabalhos encontrados na literatura mostraram que as 

modificações das mesopartículas também influenciam nas capacidades do 

material em remover fármacos de soluções aquosas.270,271 SURIYANON et al. 46 

modificaram o silicato mesoporoso hexagonal (HMS) com APTES (A-HMS) e 

MPTM (M-HMS) por método de co-condensação, e avaliaram as capacidades de 

adsorção dos novos materiais sintetizados para os contaminantes emergentes 

diclofenaco (DFC) e carbamazepina (CBZ). O M-HMS apresentou um aumento 

de 26% (Qe = 34,79 µg g-1) e 11% (Qe = 35,59 µg g-1) nas capacidades de adsorção 

da CBZ e do DFC, respectivamente, quando comparado ao mesomaterial puro. 

Por outro lado, a modificação do HMS com as moléculas de APTES causou um 

efeito contrário ao proporcionado pelo MPTM, resultando em um decréscimo 

substancial de 81% (Qe,CBZ = 5,36 µg g-1) e 82% (Qe,DCF = 5,89 µg g-1) nas 

capacidades de adsorção do material funcionalizado comparado ao HMS puro. 

Esses resultados mostram que a modificação química da superfície dos materiais 

mesoporosos pode resultar no aumento ou diminuição significativa do processo 

de adsorção de íon metálicos e fármacos. 

4.1.4 - Membranas de matriz mista 



77 

 

Apesar dos materiais mesoporos funcionalizados da família M41S 

apresentarem elevadas capacidades de adsorção para EQTs, a sua aplicação direta 

para tratamento de água pode apresentar adversidades, sobretudo relacionadas à 

dificuldade em manter uniforme a suspensão de partículas em um reator de 

grandes dimensões e os custos adicionais atrelados ao pós-tratamento (filtração, 

centrifugação, etc.) necessário para a separação das partículas sólidas do sistema 

aquoso.272,273 Uma possível solução para esse problema é a incorporação dessas 

micro ou mesopartículas de composição híbrida (inorgânica-orgânica) em uma 

matriz polimérica, resultando na síntese de membranas de matriz mistas (MMMs) 

as quais combinam as propriedades físico-químicas da fase dispersa (aditivo ou 

enchimento) com as propriedades mecânicas dos polímeros selecionados.63,274 

Neste caso, a incorporação de MMF em membranas poliméricas pode propiciar a 

fácil fabricação de filmes poliméricos, os quais podem incorporar quantidades 

variáveis de mesomateriais em sua estrutura, possibilitando a criação de MMMs 

com as propriedades mecânicas e físico-químicas mais adequadas ao uso 

desejado.275 

Segundo TETALA et al. 276, a utilização de MMMs apresenta 

vantagens como fácil aumento de escala, elevada capacidade de incorporação de 

micro/mesopartículas, elevada área superficial, alta transferência de massa e 

interação firme entre a membrana e os grânulos incorporados, possibilitando uma 

capacidade de adsorção eficiente do aditivo incorporado. Entretanto, essa 

eficiência está diretamente interligada ao grau de porosidade das MMMs 

sintetizadas, uma vez que interfere na área superficial do adsorvente disponível 

para adsorção das EQTs. 

Por esse motivo, as MMMs de estrutura porosa são mais adequadas 

para fins de adsorção comparadas as MMMs densas, as quais costumam ser 

largamente empregadas para permeação e separação de gases (CO2, CH4, O2, N2, 

etc.).69,273,277 Nas MMMs porosas, a matriz polimérica costuma servir apenas 

como suporte para o enchimento adsorvente, uma vez que os macroporos da 
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membrana possibilitam a fácil dispersão e interação das espécies químicas com 

os sítios ativos das partículas de enchimento sem que ocorram entupimentos ou 

incrustações das cavidades.273 

Um dos métodos mais utilizados e simples para síntese de MMMs é 

a aplicação da técnica de mistura (blending technique) seguida pelo processo de 

inversão de fase molhada. A técnica da mistura pode ser realizada por três 

diferentes métodos: (1) dispersão do aditivo em um solvente (para o polímero) e 

posterior adição do polímero-base à mistura; (2) dissolução do polímero em um 

solvente e posterior adição do aditivo à mistura; e (3) dispersão e dissolução do 

aditivo e do polímero em um solvente em recipientes separados e posterior junção 

das duas misturas.278 Em seguida é realizado o processo de inversão de fase, o 

qual pode ser dividido em duas etapas (FIGURA 4.7).  

 

FIGURA 4.7 – Esquema ilustrando o processo de preparação das MMMs 

utilizando o método de inversão de fase. Fonte: adaptado de ISMAIL et al. 279. 

Na primeira, a solução polimérica preparada pela técnica de mistura 

é espargida em cima de uma superfície inerte com uma espessura desejada.280 

Logo nos primeiros instantes o solvente presente no topo da mistura começa a 

evaporar, resultando na formação de uma fina camada sólida nanoporosa ou densa 
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(não porosa).279 A segunda etapa consiste na imersão do conjunto (superfície 

inerte/mistura polimérica) em um banho de coagulação contendo um não-solvente 

líquido (para o polímero), o qual irá desestabilizar termodinamicamente a mistura 

polimérica (processo de transferência de massa solvente/não-solvente) 

culminando na solidificação do polímero.281 

Através da utilização desse método são obtidas membranas 

anisotrópicas, as quais consistem em uma fase porosa assimétrica (com micro e 

nanoporos) inteiramente revestida por uma fina camada sólida (skin layer) densa 

ou nanoporosa (FIGURA 4.8), sendo a mesma responsável pela permeabilidade e 

seletividade da membrana, enquanto a fase porosa define a força mecânica da 

MMM.279,282,283 

A força mecânica também está associada ao tipo de estrutura porosa 

formada durante a síntese da MMM, uma vez que estruturas do tipo esponja 

apresentam maiores resistências mecânicas comparadas às do tipo dedo, que por 

sua vez são mais adequada para tratamento de água devido ao maior fluxo de 

solução permeada.279 

 

FIGURA 4.8 – Tipos de morfologias de membranas poliméricas obtidas pelo 

método de inversão de fase. Fonte: adaptado de VEDOVELLO et al. 283. 

Alguns trabalhos reportados na literatura mostraram que uma 

possível aplicação para as MMMs porosas contendo MMF como aditivos é a 
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remoção de íons metálicos de soluções aquosas contaminadas. Na pesquisa 

desenvolvida por LADHE et al. 284 foram sintetizadas MMMs pelo método de 

inversão de fase com base em polissulfona ou acetato de celulose e partículas de 

sílica modificadas com MPTM. Os autores reportaram uma elevada seletividade 

e capacidade máxima de captura de íons Ag+ para as MMMs de tiol-sílica-

polissulfona (1,5 mmol Ag+/g de sílica) quando acopladas a um sistema SEPA ST 

com agitação e baixas pressão transmembrana.  

Outro trabalho realizado por TETALA et al. 276 demonstrou a elevada 

capacidade de adsorção de íons Cu2+ por MMMs porosas a base do copolímero 

de álcool etileno vinílico e grânulos de quitosana como fase dispersa. Em sistemas 

estáticos e dinâmicos a capacidade de adsorção das MMMs foi de 

aproximadamente 225,7 mg de Cu2+ por g da membrana, correspondendo a uma 

capacidade de adsorção de 410,5 mg de Cu2+ por g de grânulos de quitosana 

incorporado. Além disso, a MMM desenvolvida pelos autores apresentou uma 

capacidade de adsorção maior que as esferas/flocos controle e de outras MMMs 

ou hidrogéis contendo quitosana. 

Esses trabalhos também mostram que é possível sintetizar uma vasta 

gama de diferentes MMMs combinando-se diferentes matrizes poliméricas e 

aditivos. Um estudo realizado por LAGHAEI et al. 277 mostrou que a matriz 

polimérica PES (FIGURA 4.9) apresenta uma regular, compacta e rígida, além de 

uma boa interação com o mesomaterial MCM-41 puro ou funcionalizado.  

 

FIGURA 4.9 – Representação esquemática da estrutura polimérica do PES. 
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Neste estudo foram sintetizadas MMMs à base de PES e materiais 

mesoporoso (MCM-41, NH2-MCM-41 e SH-MCM-41) sintetizadas da casca de 

arroz do tipo agulhinha, cujas aplicações para remoção de simultânea de íons 

metálicos (Cd2+, Cr6+, Ni2+ e Pb2+) em sistema multielementar ou de CBZ em 

sistema monoelementar nunca foram realizadas. Além disso, foi avaliado o 

comportamento das capacidades de adsorção dessas MMMs em sistemas de 

adsorção aquosos com diferentes características físico-químicas, variando-se o 

pH das soluções, as concentrações iniciais das EQTs, o tempo de contato e a 

quantidade de mesomaterial incorporado nas MMMs. 

4.2 - Materiais e métodos 

4.2.1 - Estratégia metodológica 2 

Para cumprir os objetivos estimados para a segunda parte deste 

trabalho, a seguinte lógica de intervenção foi aplicada (FIGURA 4.10): 

• Síntese do material mesoporoso MCM-41; 

• Modificação do MCM-41 utilizando-se os agentes funcionalizantes APTES 

(NH2-MCM-41) e MPTM (SH-MCM-41); 

• Síntese das MMMs à base de PES e dos materiais mesoporosos; 

• Caracterização dos mesomateriais e das membranas poliméricas 

sintetizadas; 

• Aplicação do planejamento de Doehlert para estudo da remoção de EQTs de 

soluções aquosas com diferentes características físico-químicas; 

• Regeneração das membras poliméricas; 

• Ensaios de transporte das membranas poliméricas. 
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FIGURA 4.10 – Fluxograma resumindo a metodologia realizada na segunda parte 

do trabalho.  
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4.2.2 - Obtenção da sílica amorfa 

A sílica amorfa extraída da casca de arroz do tipo agulhinha utilizada 

neste estudo para síntese do MCM-41 foi obtida por COSTA 65 por um processo 

de lixiviação. A descrição detalhada de todo o processo de extração e a 

caracterização da sílica amorfa obtida podem ser encontradas em COSTA et al. 

285. 

4.2.3 - Síntese do MCM-41 

O material mesoporoso MCM-41 foi sintetizado seguindo a 

metodologia proposta por APPATURI et al. 286 e modificada por COSTA 65, a 

qual consiste em uma síntese hidrotérmica convencional em um reator de aço inox 

composto por um frasco de politetrafluoretileno (PTFE) acoplado a uma autoclave 

de aço inox (FIGURA 4.11). 

 

FIGURA 4.11 – Autoclave utilizada para sintetizar o MCM-41. Fonte: extraída 

de COSTA 65. 
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A síntese do MCM-41 começa com a dissolução de 3 g de brometo 

de cetiltrimetilamônio (CTABr) em 24 mL do catalisador NH3.H2O concentrado 

e a adição de 54 mL de H2O e 50 mL da solução de silicato de sódio preparada 

anteriormente por COSTA et al. 285. A mistura resultante foi deixada sob agitação 

em temperatura ambiente durante 24 h e transferida para o reator de aço inox, o 

qual foi aquecido a 100 ºC em uma estufa a vácuo (Tecnal modelo TE-395) por 

48 h. O mesomaterial MCM-41 obtido deste processo foi filtrado, lavado com 

água deionizada e seco em estufa a vácuo a 60 ºC por 12 h. 

A remoção do surfactante dos poros do MCM-41 foi realizada 

através de um processo de extração por refluxo em solução de HCl/CH3CH2OH a 

1 mol L-1 por 48 h, conforme descrito por COSTA et al. 287. Finalmente, o sólido 

obtido foi filtrado, lavado com água deionizada e seco em estufa (60 ºC) por 12 

h. 

4.2.4 - Funcionalização do MCM-41 

As sínteses dos mesomateriais funcionalizados NH2-MCM-41 e SH-

MCM-41 foram realizadas a partir da modificação do MCM-41 com os grupos 

funcionais amino do APTES e tiol do MPTM, respectivamente. O processo de 

modificação foi realizado via pós-síntese por métodos de enxertia propostos por 

COSTA et al. 54 e HORCAJADA et al. 288, respectivamente. De forma geral, 0,5 

g de MCM-41 foi seco em estufa a 150 ºC por 8 h e adicionado a 50 mL de tolueno 

sob agitação a 80 ºC por 30 min. Para síntese do NH2-MCM-41, 0,80 mL de 

APTES (3,39 mmol) foi adicionado à mistura, a qual foi colocada em refluxo a 

110 ºC por 12 h em atmosfera inerte de N2. Por outro lado, a síntese do SH-MCM-

41 foi realizada adicionando-se 0,98 mL de MPTS (5,00 mmol) à mistura, sob 

refluxo a 80 ºC por 12 h em atmosfera inerte de N2. Os materiais mesoporosos 

funcionalizados obtidos foram filtrados a vácuo, lavados com acetona e secos em 

estufa a 80 ºC por 12 h.  
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4.2.5 - Síntese das membranas de matriz mista 

A membrana controle obtida neste estudo foi sintetizada utilizando-

se 20% de polietersulfona (PES; Radel® A300) fornecida pela Rhodia Brasil 

LTDA, 3% de polivinilpirrolidona K90 (PVP-K90), responsável pela formação 

dos poros e 77% do solvente N-metil-2-pirrolidona (NMP) (m/m). Para a síntese 

das membranas de matriz mista à base de PES e MCM-41 (MMM-M7) ou NH2-

MCM-41 (MMM-N7) foram adicionados à mistura anterior os materiais MCM-

41 e NH2-MCM-41 na proporção de 7% (m/m), respectivamente, enquanto para 

as MMMs à base de PES e SH-MCM-41 foi adicionado o mesomaterial SH-

MCM-41 nas proporções: 2% (MMM-S2); 7% (MMM-S7) e 12% (MMM-S12) 

(m/m). 

Os materiais sólidos PES, PVP, MCM-41 e MMF utilizados foram 

previamente secos a 110 ºC em uma estufa durante 12 h. As misturas 

(PES/PVP/NMP com ou sem mesopartículas) foram solubilizadas a 60°C por 5 h 

para garantir uma dissolução completa do polímero e deixadas esfriar a 

temperatura ambiente durante 12 h para liberação das bolhas criadas durante o 

processo de agitação. Com as soluções poliméricas resultantes foi realizado o 

processo de casting, o qual consiste na extensão das soluções sobre placas de 

vidro com o auxílio de um extensômetro de espessura fixa de 200 µm (espessura 

úmida). O conjunto foi rapidamente imergido em um banho de coagulação de 

água deionizada (FIGURA 4.7) e as membranas formadas foram deixadas em 

banhos estáticos de água deionizada por 48 h para remoção do solvente residual e 

do agente formador de poros. Após a lavagem, as MMMs foram secas em uma 

estufa a 60°C por 48 h. 

4.2.6 -  Caracterização dos materiais sintetizados 

Os materiais mesoporosos sintetizados foram caracterizados por 

espectroscopia na região do infravermelho com transformada de Fourier e 

refletância total atenuada (ATR-FTIR), espectroscopia de ressonância magnética 
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nuclear (RMN), análise termogravimétrica (TGA), difratometria de raios-X 

(DRX), microscopia eletrônica de Transmissão (TEM) e adsorção/dessorção 

física de nitrogênio. Para as membranas poliméricas, além da caracterização por 

ATR-FTIR, TGA e DRX, também foram realizadas análises de calorimetria 

exploratória diferencial (DSC) e análises de microscopia eletrônica de varredura 

com espectroscopia de energia dispersiva (MEV-EDS). 

Os espectros de ATR-FTIR foram obtidos na região de 4000 a 400 

cm-1
 utilizando-se um espectrofotômetro Bruker VERTEX, a temperatura 

ambiente, com resolução de 2 cm-1
 e número de varreduras igual a 32. Para 

confirmar a funcionalização dos mesomateriais foram realizadas TGA 

empregando um equipamento TA Instruments, modelo Q500 em atmosfera de ar 

sintético na faixa de 40 a 800 ºC, com uma taxa de aquecimento de 10 ºC min-1, 

utilizando-se uma massa das amostras de aproximadamente 5 mg. 

Os espectros de ressonância magnética nuclear com rotação em torno 

do ângulo mágico (RMN-MAS) de 29Si foram obtidos com um espectrômetro 

Bruker Avance III HD a 79,49 MHz, equipado com uma sonda Bruker MAS de 4 

mm e um rotor de zircônia (ZrO2) com frequência de rotação de 10,0 kHz. Neste 

estudo foi empregada a técnica de polarização direta com desacoplamento de alta 

potência (HPDEC). O 2,2-dimetil-2-silapentano-5-sulfonato de sódio (DSS) foi 

usado como padrão de referência externa para deslocamento químico, sendo o 

sinal do silício referenciado para 1,6 ppm. 

As análises de DRX foram realizadas utilizando-se um equipamento 

XDR-6000 (Shimadzu) usando radiação Cu-Kα (λ = 1,5406 Å), com uma tensão 

de 30 kV e corrente elétrica de 30 mA. Foram avaliados ângulos de difração (2θ) 

entre 5º e 80º, em modo de varredura contínuo com uma taxa de varredura de 1º 

min-1.  

As isotermas de adsorção/dessorção foram obtidas a uma 

temperatura de −196,15 °C usando o equipamento NOVA 1200. Os materiais 

mesoporosos passaram por um processo de desgaseificação antes das análises, o 
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qual foi realizado durante 1 h a uma temperatura de 150 ºC. O método de 

Brunauer−Emmett−Teller (BET) na faixa de variação de pressão relativa entre 

0,01−0,95 foi utilizado para calcular a área superficial do MCM-41 e do MCM-

41 modificado. Por outro lado, os volumes dos poros foram determinados a partir 

do volume de N2 adsorvido a uma pressão relativa de cerca de 0,95. Por fim, o 

método de Barrett−Joyner−Halenda (BJH) foi aplicado às isotermas de adsorção 

de N2 para obtenção das curvas da distribuição dos tamanhos dos poros. 

As análises de calorimetria exploratória diferencial (DSC) foram 

realizadas em um equipamento da NETZSCH DSC 200 F3 sob fluxo de N2 de 50 

mL min-1. Foram utilizados ciclos de aquecimento e resfriamento entre 20 e 250 

°C, com uma taxa de aquecimento de 10 °C min-1. A temperatura de transição 

vítrea (Tg) das membranas foi definida pelo método do ponto de inflexão 

utilizando-se a segunda varredura de aquecimento como base. 

As imagens em escala micrométrica das seções transversais das 

membranas poliméricas foram obtidas utilizando-se um microscópio eletrônico 

de varredura (MEV) modelo FEG–XL30 (Philips) com acessório de análise de 

espectroscopia de energia dispersiva (EDS) da marca Bruker, operando a 3 KV 

usando elétrons secundários (SE), atingindo uma resolução de 3 nm. Por sua vez, 

as imagens em escala nanométrica dos poros dos materiais mesoporosos foram 

obtidas utilizando-se um microscópio eletrônico de transmissão (TEM) modelo 

Tecnai G² F20 da marca FEI Company operante a 200 kV, conseguindo atingir 

uma resolução de 0,24 nm no modo TEM e 0,10 nm no modo STEM. 

4.2.7 - Processos de adsorção em batelada 

Todos os experimentos de adsorção em batelada foram realizados a 

uma temperatura de 26 ± 1 ºC e sob agitação (300 rpm). O pH das soluções foi 

ajustado utilizando-se soluções 0,1 mol L-1 de HNO3 (Sigma Aldrich, 65%) e 

NH4OH (Synth, 25%), e um medidor de pH (BEL Engineering) calibrado com 

soluções tampão padrão de pH 4,00 ± 0,02 e 7,00 ± 0,02 (GEHAKA). As 
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capacidades de adsorção das membranas poliméricas após um tempo t de contato 

(Qe; mmol m-2 ou µmol m-2) com as soluções contaminadas foram calculadas com 

base nas áreas das membranas conforme mostra a Equação 12. 

                                                       𝑄𝑒 =
(𝐶0 − 𝐶𝑒) ∙ 𝑉𝑠

𝐴𝑚
                               (Equação 12) 

Sendo: C0 e Ce a concentração inicial e no equilíbrio das EQTs (mmol L-1 ou µmol 

L-1), Vs o volume da solução contaminada (L) e Am a área da membrana seca (m2). 

4.2.7.1 - Preparação das soluções estoque dos analitos 

A solução estoque multielementar dos íons Cd2+, Cr6+, Ni2+ e Pb2+ de 

concentração 2,5 mmol L-1 foi preparada dissolvendo-se os sais CdSO4, K2Cr2O7, 

Ni(NO3)2 e Pb(NO3)2 fornecidos pelas Sigma-Aldrich (> 99% de pureza) em água 

ultrapura (14,0 MΩ cm-1) obtida por um sistema de purificação Synergy (Merck). 

Por outro lado, a solução estoque monoelementar aquosa de carbamazepina (23 

µmol L-1) foi obtida após o processo de extração da CBZ de comprimidos 

farmacêuticos (marca Medley). O processo de extração consistiu na moagem de 

um comprimido e meio do fármaco até a obtenção de um pó fino, seguida pela 

adição de 25 mL de metanol (JT Baker, grau HPLC) e agitação constante durante 

30 min. Após o processo de extração, a mistura foi filtrada utilizando-se papel 

filtro quantitativo e uma alíquota de 100 µL foi diluída em um balão volumétrico 

de 500 mL com água ultrapura. Para preservação adequada das soluções e 

descontaminação adequada das vidrarias utilizadas foi aplicada a metodologia 

reportada pela CETESB-ANA 133 no guia nacional de coleta e preservação de 

amostras. 

4.2.7.2 - Quantificação das EQTs 

As concentrações das espécies químicas Cd2+, Cr6+, Ni2+ e Pb2+ nas 

soluções aquosas foram confirmadas utilizando-se um espectrômetro de emissão 
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óptica com plasma acoplado indutivamente (ICP OES) modelo iCAP 6500 

(Thermo Fisher Scientific). Gás argônio com pureza de 99,998% (White Martins) 

foi utilizado na geração do plasma/nebulização com sistema de introdução de 

amostra composto por um nebulizador tipo concêntrico (Meinhard) acoplado a 

uma câmara de nebulização ciclônica. No Apêndice 12 são apresentadas as 

demais condições instrumentais do ICP OES utilizadas para quantificar as 

espécies metálicas nas soluções aquosas. 

Quatro curvas de calibração aquosas variando de 0,01 até 10,00 mg 

L-1 (FIGURA 4.12) foram preparadas para viabilizar a quantificação dos 

elementos químicos. As curvas de calibração foram preparadas a partir de uma 

solução estoque (1000 mg L-1, Merck) em HNO₃ (1% v v-1), o qual foi obtido em 

sistema de sub-destilação. Os R2 das curvas obtidas foram de 0,9999; 0,9983; 

0,9999 e 0,9999 para os íons Cd2+, Cr6+, Ni2+ e Pb2+, respectivamente. 

 

FIGURA 4.12 – Curvas de calibração para os íons Cd2+, Cr6+, Ni2+ e Pb2+ em 

sistema aquoso. 

Por outro lado, a quantificação da CBZ nas soluções aquosas foi 

realizada utilizando-se um cromatógrafo líquido de ultra eficiência acoplado a um 

espectrômetro de massas com analisador triploquadrupolo (UPLC-MS/MS) do 
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modelo TQD da Waters. O equipamento foi provido com uma fonte de ionização 

de amostras do tipo eletrospray (ESI), além de uma válvula seletora de solvente, 

bomba binária, degaseificador de membrana e auto-injetor. Os Apêndices 13 e 14 

apresentam as demais condições instrumentais do cromatógrafo e do 

espectrômetro de massas utilizadas nas análises de CBZ. 

A curva de calibração para CBZ variou de 5 até 150 µg L-1 (FIGURA 

4.13), sendo preparada a partir da diluição do padrão analítico de carbamazepina 

(> 96%, Dr. Ehrenstorfer) em água ultrapura, utilizando-se a carbamazepina-d10 

(CBZ-d10, CDN Isotopes) como padrão interno. O ajuste linear da curva de 

calibração apresentou um valor de R2 de 0,9987.  

 

FIGURA 4.13 – Curvas de calibração para a CBZ em sistema aquoso. 

Todas as curvas de calibração foram validadas conforme 

estabelecido pela IUPAC (THOMPSON et al., 2002) enquanto os limites de 

detecção e quantificação foram calculados utilizando-se a Equações 13 e 14 

respectivamente.290 
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                                                            LD = 3 ∙
𝐷𝑃

𝐼
                                      (Equação 13) 

                                                           LQ = 10 ∙
𝐷𝑃

𝐼
                                     (Equação 14) 

Sendo: LD o limite de detecção (mg L-1 ou μg L-1), LQ o limite de quantificação 

(mg L-1 ou μg L-1), DP o desvio-padrão do branco instrumental e o I o coeficiente 

angular da curva analítica. Os limites de detecção e quantificação calculados para 

a CBZ foram de 0,001 µg L-1 e 0,005 µg L-1, respectivamente, enquanto para os 

íons metálicos, todos os LD e LQ foram inferiores a 0,0007 mg L-1 e 0,0093 mg 

L-1, respectivamente. 

4.2.7.3 - Comparação preliminar da adsorção das MMMs 

Para avaliar de forma preliminar a capacidade de adsorção das 

membranas poliméricas sintetizadas, uma área de 2,25 cm2 das mesmas foi 

colocada em contato com 10 mL das soluções contaminadas e deixadas sob 

agitação a 300 rpm. Para o estudo com os íons metálicos, as membranas foram 

colocadas em contato durante 1 h com uma solução tetraelementar (Cd2+, Cr6+, 

Ni2+ e Pb2+) de 0,285 mmol L-1 de cada íon e pH 5. Por outro lado, os ensaios com 

a CBZ foram realizados utilizando-se um tempo de contato de 2 h e uma solução 

monoelementar de 1,900 µmol L-1 e pH 3. Todos os experimentos foram 

realizados em triplicata e as capacidades de adsorção das membranas poliméricas 

obtidas foram comparadas. Com base nos resultados, foi escolhida a membrana 

polimérica mais promissora para retiradas das EQTs da água e executados testes 

de adsorção mais aprofundados utilizando-se a técnica de design experimental. 

4.2.7.4 - Planejamento Doehlert 

Baseando-se nos resultados obtidos dos testes preliminares de 

adsorção, decidiu-se aprofundar os estudos de adsorção das MMMs contendo SH-
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MCM-41 como aditivo (MMM-S). Os estudos sobre as variações das QEQTs das 

MMM-S em sistemas de adsorção com diferentes características físico-químicas 

foram realizados utilizando-se planejamentos experimentais, os quais permitiram, 

através de uma quantidade reduzida de dados experimentais, obter conclusões 

válidas e objetivas mediante aplicação de métodos estatísticos.291 Neste trabalho 

foram aplicados planejamentos do tipo Doehlert para estudo de quatro variáveis 

independentes: pH da solução (X1), concentração inicial das EQTs (X2), tempo de 

contato (X3) e quantidade de SH-MCM-41 incorporada nas MMMs (X4) 

(Apêndice 15).  

Uma das grandes vantagens desse planejamento é a possibilidade de 

usar um número de níveis diferenciado para cada um dos fatores estudados, onde 

as variáveis com maiores importâncias podem apresentar até 7 níveis.292 Neste 

caso, as variáveis X2 (concentração inicial; C0) e X3 (tempo de contato; t) foram 

estudadas em 7 níveis diferentes, a variável X1 (pH) em 5 níveis e a variável X4 

(% de SH-MCM-41 na MMM; PSH) em três níveis, resultando em um total de 25 

e 30 experimentos com três repetições no ponto central e a adição de dois e sete 

pontos experimentais não presentes originalmente na matriz Doehlert para os 

sistemas multi (íons) e monoelementar (CBZ), respectivamente. Esses pontos 

adicionais foram extraídos dos estudos preliminares ou outros testes prévios já 

realizados e que se encaixavam nos níveis definidos para a matriz de Doehlert. 

Os valores reais correspondentes aos níveis codificados utilizados 

para os estudos de adsorção dos íons metálicos e da carbamazepina são mostrados 

na TABELA  4.1. Todos os experimentos foram realizados a 26 ± 1 ºC colocando-

se 10 mL das soluções contaminadas em contato e sob agitação (300 rpm) com 

uma área de 2,25 cm2 das membranas poliméricas. 
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TABELA  4.1 – Valores (codificados) e não codificados dos níveis estudados para 

cada variável independente. 

Fator Cód. 
Valores (codificados) e reais correspondentes 

Íons metálicos 

pH X1  
1 

(-1) 

3 

(-0,5) 

5  

(0) 

7 

(0,5) 

9  

(1) 
 

C0  

(mmol L-1) 
X2 

0,015  

(-0,866) 

0,098  

(-0,577) 

0,181 

(-0,289) 

0,265 

(0) 

0,348 

(0,289) 

0,431 

(0,577) 

0,515 

(0,866) 

tc (min) X3 

1  

(-0,817) 

10 

(-0,613) 

30  

(-0,204) 

40  

(0) 

50 

(0,204) 

70 

(0,613) 

80 

(0,817) 

PSH X4   
2 

(-0,791) 

7  

(0) 

12 

(0,791) 
  

 Carbamazepina 

pH X1  
1 

(-1) 

3 

(-0,5) 

5  

(0) 

7 

(0,5) 

9  

(1) 
 

C0  

(µmol L-1) 
X2 

0,065  

(-0,866) 

0,412  

(-0,577) 

0,760  

(-0,289) 

1,110  

(0) 

1,455  

(0,289) 

1,803  

(0,577) 

2,150  

(0,866) 

tc X3 
1  

(-0,817) 

15 

(-0,613) 

45  

(-0,204) 

60  

(0) 

75 

(0,204) 

105 

(0,613) 

120 

(0,817) 

PSH X4   
2 

(-0,791) 

7  

(0) 

12 

(0,791) 
  

4.2.7.5 - Regeneração das membranas poliméricas 

Os testes de dessorção para o sistema multielementar contendo os 

íons metálicos foram realizados utilizando-se as membranas poliméricas 

contaminadas resultantes dos testes preliminares de adsorção, uma vez os 

resultados do planejamento de Doehlert apontaram o ponto central como mais 



94 

 

favorável para o processo de adsorção dos íons. A tentativa de recuperação foi 

realizada colocando-se as membranas mencionadas em contato com 10 mL de 

uma solução de HNO3 (1,0 mol L-1), durante 24 h, sob agitação constante (400 

rpm).58,60 

Nos testes de dessorção para CBZ também foram utilizadas as 

membras contaminadas resultantes dos testes preliminares de adsorção, uma vez 

que as características físico-químicas dos sistemas aquosos utilizados nos testes 

preliminares são próximas das condições ideais apontadas pelo modelo quadrático 

obtido pelo planejamento de Doehlert. Por esse motivo, as membranas 

contaminadas foram lavadas com água deionizada e secas em uma estufa a 80 ºC 

durante 12 h. O processo de recuperação foi realizado sob agitação (500 rpm) 

colocando-se as membranas em contato (24 h) com 10 mL de uma solução de 

NH4OH a 0,125 mol L-1.293 

Após os processos de dessorção as membranas foram secas na estufa 

a 80 ºC durante 6 h, enquanto as concentrações dos íons metálicos e da CBZ nas 

soluções residuais foram quantificadas utilizando-se o ICP OES e o UPLC-

MS/MS, respectivamente. Esse processo foi realizado 4 vezes para o sistema 

multielementar e uma vez para o sistema monoelementar em triplicata, de modo 

a avaliar a durabilidade e regenerabilidade das membranas sintetizadas. 

4.2.8 - Ensaios de transporte das membranas poliméricas 

4.2.8.1 -  Transporte de vapor de água (WVT) 

Os testes de transporte de vapor de água nas MMMs sintetizadas 

foram realizados seguindo a norma ASTM E96 estabelecida pela Sociedade 

Americana para Testes e Materiais (ASTM) 294. Para realização dos ensaios, as 

MMMs foram cortadas em formato circular com diâmetro de 30 mm e foram 

medidas as espessuras em três diferentes pontos usando um micrômetro digital 

(Mitutoyo). As membranas cortadas foram colocadas em copos de Payne 

contendo água deionizada até a metade de sua capacidade, assim evitando o 
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contato direto da água com as MMMs após a vedação dos copos. O começo do 

teste ocorreu com a pesagem inicial dos conjuntos copo/membrana, os quais 

foram rapidamente colocados em um dessecador contendo pentóxido de fósforo 

(P2O5) como agente dessecante, visando garantir que o ambiente não saturasse 

com vapor de água.  

O experimento foi realizado em um banho ultratermostático SL 152 

(Solab) mantendo a temperatura constante a 25,0 ± 0,5 ºC, enquanto a pesagem 

dos conjuntos foi realizada 8 vezes durante o primeiro dia do experimento e três 

vezes no decorrer dos outros 6 dias, totalizando um período de 7 dias. O valor do 

transporte de vapor de água (WVT; g h-1 m-2) foi encontrado a partir da regressão 

linear da variação temporal da massa corrigida pela área da membrana polimérica, 

assim como mostra a Equação 15. 

                                                           𝑊𝑉𝑇 =
∆𝑚

∆𝑡
∙

1

𝐴𝑚
                               (Equação 15) 

Onde Δm/Δt é a inclinação da reta (g h-1). Utilizando-se o valor de WVT e a 

Primeira Lei de Fick (proporcionalidade entre o fluxo de matéria e o gradiente de 

concentração) foi possível calcular o coeficiente de permeação (P; g Pa-1 h-1 m-1) 

utilizando a Equação 16. 

                                                           𝑃 =
𝑊𝑉𝑇

∆𝑃𝑉(𝑇)
∙ 𝐿𝑑                                 (Equação 16) 

Sendo Ld a espessura da membrana seca (m) e ΔPV (T) a diferença de pressão de 

vapor da água nos testes realizados (Pa). 

4.2.8.2 -  Sorção estática de água 

Os testes de sorção estática de água foram realizados colocando-se 

uma área de aproximadamente 2,25 cm2 das membranas poliméricas em contato 

estático com água deionizada durante um período de 15 dias. As membranas 

foram pesadas antes e após o período de imersão na água e o cálculo da 
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porcentagem de inchamento das membranas poliméricas foi realizado utilizando-

se a Equação 17. 

                                        % 𝐼𝑛𝑐ℎ𝑎𝑚𝑒𝑛𝑡𝑜 =
𝑚𝑤 − 𝑚𝑚

𝑚𝑚
∙ 100                (Equação 17)  

Onde, mm e mw são as massas seca e molhada das membranas 

poliméricas (g), respectivamente. A partir dos dados obtidos deste experimento 

também foram calculadas as porcentagens de porosidade das membranas 

sintetizadas conforme descrito na Equação 18.68 

                                                     𝜀 =
𝑚𝑤 − 𝑚𝑚

𝐴𝑤 ∙ 𝐿𝑤 ∙ 𝜌𝑤
∙ 100                            (Equação 18) 

Onde, Aw e Lw são a área e a espessura da membrana polimérica após 

absorção de água, respectivamente, enquanto ρw é a densidade da água a 26ºC 

(0,9968 g cm-3). 

4.2.9 - Tratamento estatístico 

Os tratamentos estatísticos dos dados experimentais associados aos 

planejamentos de Doehlert foram realizados utilizando-se o software Statistica 

versão 12. No planejamento de Doehlert realizado para o sistema de adsorção 

multielementar (íons metálicos), utilizou-se o conceito de desejabilidade global 

para possibilitar o cálculo de um modelo de regressão único que represente as 

melhores condições para o sistema estudado, assim permitindo avaliar os efeitos 

gerais de cada fator nas capacidades de adsorção das MMM-S.295 Os cálculos dos 

valores de desejabilidade individual (Dii) consistiram na conversão de todos os 

valores de Q para um determinado íon i (Qi) em valores entre 0 e 1 (normalização), 

sendo o valor 1 a maior capacidade de adsorção encontrada (Qi,max), conforme 

mostrado na Equação 19.  

                                                           𝐷𝑖𝑖 = {
𝑄𝑖

𝑄𝑖,𝑚𝑎𝑥
}                                  (Equação 19) 
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Em seguida, para cada ponto experimental calculou-se a 

desejabilidade global (DG) do sistema tetraelementar (n=4) utilizando-se a 

Equação 20. 

                                                  𝐷𝐺 = √𝐷𝑖1 ∙ 𝐷𝑖2 ∙ 𝐷𝑖3 ∙ 𝐷𝑖4
4                     (Equação 20) 

Com base nos valores de DG para o sistema multielementar e nos 

valores de QCBZ para o sistema  monoelementar, aplicou-se a metodologia de 

superfície de resposta, a qual permite realizar previsões estatísticas sobre um 

conjunto de dados utilizando-se técnicas matemáticas e estatísticas para ajustar 

equações polinomiais aos dados experimentais dos planejamentos executados.296 

Para verificar os ajustes dos modelos obtidos, realizou-se a análise de variância 

(ANOVA) com nível de confiança de 95%, enquanto os testes F foram obtidos 

para o nível de significância P < 0,05. 

4.3 - Resultados e discussão 

4.3.1 - Caracterização dos mesomateriais 

Para averiguar a devida obtenção do MCM-41 foram realizadas 

imagens em escala nanométrica obtidas pelo TEM, as quais possibilitaram 

caracterizar a estrutura típica dos poros do MCM-41 para os materiais puros e 

modificados (FIGURA 4.14).  

As imagens obtidas mostram que todos os materiais apresentam 

poros com estruturas presumivelmente hexagonais bidimensionais (2D) típicas do 

MCM-41, sugerindo que o processo de funcionalização do mesomaterial não 

resultou na desestruturação das mesopartículas. A estrutura hexagonal é a mais 

favorável energeticamente para esse tipo de material, uma vez que maximiza as 

interações das moléculas de surfactante com as de silicato enquanto mantém 

constante a espessura das paredes dos poros.297 
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FIGURA 4.14 – Imagens em barra de escala de 100 nm obtidas por TEM dos 

materiais mesoporosos (A) MCM-41; (B) NH2-MCM-41; (C) SH-MCM-41. 

O estudo da cristalinidade da sílica presente nas mesopartículas foi 

realizado utilizando-se os difratogramas de raios-X ilustrados na FIGURA 4.15. 

Os padrões de DRX (wide-angle) para os três materiais apresentaram bandas 

largas com máximos em 22,6 º associadas à natureza amorfa da sílica formadora 

das paredes dos mesoporos.64,298  
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FIGURA 4.15 – Padrões de DRX (wide-angle) dos materiais mesoporosos MCM-

41, NH2-MCM-41 e SH-MCM-41. 

O fato dos três difratogramas apresentarem os mesmos padrões com 

os máximos no mesmo grau de 2θ (22,6º) também sugere que, como esperado, o 

processo de pós-funcionalização não afetou a mesoestrutura do MCM-41.65 Além 

disso, padrões de espalhamento de raios-X a baixo ângulo (SAXS) obtidos 

previamente pelo nosso grupo de pesquisa (COSTA 65) para o MCM-41 puro e 

funcionalizado (obtidos através das mesmas metodologias) indicaram uma 

sintetização bem sucedida dos materiais com mesoestruturas hexagonais (P6mm). 

Uma vez confirmada a síntese do MCM-41, os mesomateriais foram 

analisados no ATR-FTIR para caracterização dos grupos funcionais, sendo os 

espectros de reflectância apresentados na FIGURA 4.16. Todos os materiais 

apresentaram bandas intensas com máximos em 1055, 795 e 445 cm-1 

relacionadas aos estiramentos das ligações Si–O–Si e Si–O, e as deformações 

angulares das ligações Si–O–Si, respectivamente.58,269 Com menores 

intensidades, as bandas com máximos em 3340 e 1634 cm-1 estão associadas aos 

10 20 30 40

200

400

600

800

In
te

n
si

d
ad

e 
(u

.a
.)

2 (grau)

 MCM-41

 NH
2
-MCM-41

 SH-MCM-41



100 

 

estiramentos O–H do grupo silanol e as vibrações de deformação das moléculas 

de água adsorvidas no material, respectivamente.59,60,269 

 

FIGURA 4.16 – Espectros de ATR-FTIR dos mesomateriais MCM-41, NH2-

MCM-41 e SH-MCM-41. 

Os processos de funcionalização via pós-síntese aplicados resultaram 

nas alterações de alguns grupos funcionais presentes nas superfícies das 

mesopartículas. Nos espectros de ATR-FTIR dos materiais modificados 

observou-se o aparecimento de uma banda de baixa intensidade entre 700 e 650 

cm-1. Segundo DAI et al. 299, LI et al. 300 e SOCRATES 301, estas bandas estão 

relacionadas aos estiramentos das ligações C–S e as deformações angulares das 
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máximo em 1540 cm-1 representando as deformações angulares das ligações N–

H do APTES enxertado na superfície do MCM-41.54,59 

Por outro lado, a banda típica dos estiramentos S–H (2600-2550 cm-

1) não apareceu no espectro do material SH-MCM-41. Segundo SOCRATES 301, 

essa banda costuma apresentar uma intensidade fraca (ou até muito fraca) em 

situação de concentrações médias ou baixas, podendo não aparecer no espectro 

de ATR-FTIR do material estudado. Apesar disso, a aparição de duas bandas 

localizadas entre 3000 e 2800 cm-1 relacionadas aos estiramentos simétricos e 

assimétricos das ligações C–H da cadeia n-propil do MPTM, sugere a obtenção 

do material SH-MCM-41.301,302 Além disso, a não aparição das bandas 

relacionadas aos estiramentos das ligações C–N (1230-1030 cm-1) e N–H (3500 e 

3200 cm-1) nos espectros do NH2-MCM-41 pode ser atribuída a sobreposição 

pelos sinais dos estiramentos das ligações Si–O–Si, Si–O e Si–OH.58,303  

Para confirmar a presença dos agentes funcionalizantes APTES e 

MPTM na superfície do MCM-41 também foram realizadas análises 

termogravimétricas, cujos resultados são ilustrados na FIGURA 4.17. A perda 

significativa de massa que ocorre para os três materiais antes dos 170 ºC é 

decorrente da evaporação das moléculas de água e solventes residuais adsorvidas 

fisicamente nas superfícies dos materiais.54,304 Por outro lado, as perdas que 

ocorrem entre 170-450 ºC, 450-600 ºC e > 600 ºC podem ser associadas à 

decomposição das cadeias carbônicas dos funcionalizantes (APTES e MPTM), a 

combustão do material orgânico residual e a evaporação de moléculas de água 

formadas na condensação dos grupos silanol vizinhos, respectivamente.54,305,306  

Segundo VUNAIN et al. 307 e LUO et al. 298, a maior perda de massa 

observada para o NH2-MCM-41 entre 200 e 600 ºC em relação ao MCM-41 

implicam na ancoragem bem-sucedida das cadeias orgânicas funcionalizantes do 

APTES nos poros do mesomaterial. De forma parecida, DÍAZ et al. 306,308 

reportaram que a perda relevante de massa observada em aproximadamente 350 

ºC pode ser atribuída a decomposição dos grupos orgânicos propiltiol do MPTM. 
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Com base nisso, a porcentagem de massa associada aos grupos funcionais 

enxertados nas superfícies dos materiais SH-MCM-41 e NH2-MCM-41 pode ser 

estimada na perda de massa entre as temperaturas de 170 e 450 ºC, 

correspondendo a 4,38% e 4,12%, respectivamente. 

 

FIGURA 4.17 – Curvas de TGA e DTGA obtidas para o MCM−41, NH2-MCM-

41 e SH-MCM-41. 

As análises de RMN realizadas forneceram informações 

interessantes sobre os tipos de grupos silanóis presentes nas superfícies dos 

materiais sintetizados e a funcionalização do MCM-41. Nos três espectros de 

RMN obtidos (FIGURA 4.18) são visíveis picos de alta intensidade em -101 e -

110 ppm e baixa intensidade em -92 ppm.  

De acordo com ZHAO et al. 309, os picos em -92 ppm correspondem 

aos átomos de silício superficiais que apresentam duas ligações de siloxano (–

OSi) e duas ligações com grupos silanol (Q2), ou seja, é o sinal associado aos 

grupos silanóis geminais (FIGURA 4.4). Por outro lado, o sinal com a segunda 
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maior intensidade (-101 ppm) indica que a maior parte dos possíveis sítios ativos 

para remoção de EQTs são os grupos silanóis isolados, uma vez que esse sinal 

está atrelado a átomos de silício superficiais que apresentam três ligações com 

grupos siloxanos e uma com o grupo silanol (Q3).310 O pico mais intenso por volta 

dos -110 ppm corresponde aos sinais dos átomos de silício superficiais inertes que 

apresentam quatro ligações com grupos siloxanos (Q4).311 

 

FIGURA 4.18 – Espectro de RMN de 29Si utilizando rotação de ângulo mágico 

com polarização cruzada dos mesomateriais sintetizados. 

A aparição de picos em -56 e -68 ppm nos espectros de RMN dos 

mesomateriais funcionalizados comprova que alguns átomos de Si formaram 

ligações químicas com átomos de carbono, sugerindo que a ancoragem dos 

agentes modificadores APTES e MPTM foi realizada com sucesso.312 Segundo 

MELLO et al. 313, o sinal em -56 ppm corresponde a átomos de silício superficiais 

com duas ligações a grupos siloxanos, uma ligação com o grupo silanol e uma 

ligação com átomo de carbono (T2), enquanto o sinal em -68 ppm corresponde a 

átomos de silício superficiais com três ligações a grupos siloxano e uma ligação 

com um átomo de carbono (T3). Com base nessas informações e nos espectros de 
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RMN obtidos, pode-se deduzir que a ancoragem dos grupos APTES ocorreu 

predominantemente pela interação dos três grupos silanóis do agente modificador 

com a superfície do MCM-41, enquanto apenas dois grupos silanóis do MPTM 

interagiram com a superfície do material mesoporoso. 

Por fim, as isotermas de adsorção/dessorção de N2 (FIGURA 4.19) e 

as propriedades texturais e estruturais dos mesomateriais sintetizados são 

apresentadas na TABELA  4.2. Os resultados mostraram que os materiais 

sintetizados apresentam isotermas do tipo IV com histerias do tipo H1 e poros com 

diâmetros quase uniformes de aproximadamente 5 nm.  

 

FIGURA 4.19 – Isotermas de adsorção/dessorção de N2 para o mesomaterial (A) 

MCM-41, (B) NH2-MCM-41 e (C) SH-MCM-41. 

Na FIGURA 4.19 (C), observou-se um loop de histerese aberto para 

a isoterma do material SH-MCM-41, com uma diferença entre os volumes finais 

de adsorção e dessorção de N2 de 4,95%. Entretanto, segundo LAPHAM e 
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discrepância significativa. De acordo com a IUPAC, os tipos de isotermas e 

histerias encontrados são típicos do mesomaterial MCM-41, o qual costuma 

apresentar poros com formatos cilíndricos com diâmetros próximos aos 5⁓6 nm 

ou aglomerados de esferas com tamanho aproximadamente uniforme.315 

Após o processo de funcionalização, as áreas superficiais dos 

materiais modificados decaíram em aproximadamente 50% e 25% do valor 

original decorrente da ancoragem do APTES e MPTM nos poros, 

respectivamente. Além disso, os volumes e os diâmetros dos poros das 

mesopartículas não apresentaram variações intensas, indicando que o processo de 

funcionalização não afetou drasticamente a estrutura base do MCM-41, como já 

mostrado pelas imagens de TEM. Apesar de incomuns, áreas superficiais menores 

que 200 m2 g-1 para mesomateriais do tipo MCM-41 modificados já foram 

reportadas na literatura por uma vasta gama de trabalhos, além de diâmetros 

parecidos para os poros dos MCM-41 puro e modificado.60,269,306,316  

TABELA  4.2 – Propriedades texturais e estruturais do MCM-41 puro e 

funcionalizado. 

Mesomaterial 
SBET 

(m2 g-1) 

V 

(cm3 g-1) 

DBJH 

(nm) 

MCM-41 201 0,13 4,70 

NH2-MCM-41 101 0,20 7,51 

SH-MCM-41 152 0,09 5,45 

SBET = área superficial; V = volume de poro; DBJH = diâmetro de poro. 

4.3.2 - Caracterização das membranas poliméricas 

Para caracterização dos grupos funcionais presentes nas membranas 

poliméricas sintetizadas utilizou-se a técnica de ATR-FTIR, cujos espectros de IV 

resultantes são apresentados na FIGURA 4.20. Todos os materiais apresentaram 

bandas intensas com máximos em 1580 cm-1 e 1490 cm-1, as quais são típicas de 

estiramento das ligações C=C em anéis aromáticos, enquanto a banda com 
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máximo em 835 cm-1 é típica de deformações fora do plano de ligações C–H em 

anéis aromáticos para-substituídos.317 

 

FIGURA 4.20 – Espectros de ATR-FTIR das membranas poliméricas 

sintetizadas. 
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Outras bandas importantes encontradas em todos os espectros 

apresentam máximos em 1320, 1290, 1150, 1240, 720 e 555 cm-1, das quais as 

primeiras três bandas derivam dos estiramentos assimétricos e simétricos das 

ligações do grupo sulfona (–SO2–), dos estiramentos assimétricos do grupo éter 

aromático (Ar–O–Ar), dos estiramentos das ligações (C–S), e das deformações 

angulares a tesoura das ligações (S=O) do grupo sulfona, respectivamente.68,301 

De acordo com MILESCU et al. 318, algumas das bandas presentes nos espectros 

de infravermelho podem ser atribuídas aos estiramentos dos grupos metileno 

(2950 e 2921 cm-1), grupos carbonila (1655 cm-1), radical pirrolidinil (1463 e 1424 

cm-1) e das vibrações das ligações C–N (1072 cm-1) do PVP residual ainda 

presente nas membranas poliméricas. 

Os espectros das MMMs apresentaram o surgimento das bandas com 

máximos em 950 e 455 cm-1 referentes aos estiramentos das ligações Si–OH e as 

deformações angulares das ligações Si–O–Si presentes nos mesomateriais, 

respectivamente.269,277 Como esperado, as intensidades dessas duas bandas 

aumentam com a quantidade de aditivo incorporado nas MMMs, sugerindo uma 

distribuição homogênea da fase dispersa ao longo da matriz polimérica. Outras 

diferenças podem ser observadas na região entre 3000 e 2900 cm-1, onde as 

MMMs sintetizadas com SH-MCM-41 apresentaram bandas com máximos em 

2982 e 2954 cm-1 relacionadas a estiramentos assimétricos e simétricos das 

ligações CH2 ligadas a um átomo de enxofre (–CH2–S–), respectivamente.301 

Os padrões de DRX (wide-angle) para às seis membranas 

poliméricas (FIGURA 4.21) indicaram estruturas semicristalinas com bandas 

intensas em ⁓17,0 º e ⁓14,2 º decorrentes da estrutura cristalina na forma α das 

cadeias de PES e à presença de PVP residual na estrutura das membranas, 

respectivamente.319–321  
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FIGURA 4.21 – Padrões de DRX (wide-angle) das seis membranas poliméricas 

sintetizadas. 

De acordo com ESMAEILI et al. 321, a presença de impurezas ou, 

neste caso, de uma fase dispersa pode influenciar significativamente na 

cristalinidade da estrutura polimérica hospede devido às novas interações 

existentes entre os grupos funcionais dos polímeros e do aditivo, podendo afetar 

a intensidade de algumas picos e resultando no aparecimento de outros. 

As análises de DSC foram realizadas para avaliar a mobilidade das 

cadeias poliméricas da polietersulfona (PES) nas MMMs sintetizadas a partir de 

diferentes tipos (MCM-41, NH2-MCM-41 e SH-MCM-41) e porcentagens (2%, 

7% e 12%) de fases dispersas. As curvas de DSC relacionadas ao segundo 

aquecimento das membranas poliméricas são apresentadas na FIGURA 4.22, 

enquanto os valores das temperaturas de transição vítrea (Tg) são mostrados na 
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FIGURA 4.22 – Curvas de DSC do segundo aquecimento da membrana controle 

de PES e das MMMs. 

Os resultados mostram uma pequena variação das Tg das MMMs 
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formação de ligações de hidrogênio.325,326 
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TABELA  4.3 – Valores das Tg da membrana controle de PES e das MMMs. 

Membranas 
Tg (ºC) 

Polímero Aditivo (%, m/m) 

PES –  221 

PES MCM-41 (7%) 220 

PES NH2-MCM-41 (7%) 218 

PES SH-MCM-41 (2%) 221 

PES SH-MCM-41 (7%) 221 

PES SH-MCM-41 (12%) 221 

 

As curvas relacionadas as análises termogravimétricas (TGA e 

DTGA) das membranas poliméricas são ilustrados na FIGURA 4.17, enquanto os 

resultados sobre os eventos térmicos observados são apresentados na TABELA  

4.4. As perdas de massa observadas abaixo de 120 ºC e por volta de 140 ºC podem 

ser atribuídas a eliminação da umidade e das moléculas de NPM residuais 

presentes nos poros das membranas poliméricas. Por outro lado, a primeira perda 

significativa de massa, que ocorre para todas as membranas entre 310 e 430 ºC, 

deriva da decomposição das cadeias poliméricas de PVP residuais, enquanto a 

segunda perda intensa entre 430-630 ºC pode ser associada a decomposição das 

cadeias poliméricas de PES devido à ruptura das ligações existentes entre os anéis 

aromáticos e os grupos sulfonas.277,318 
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FIGURA 4.23 – Curvas de (A) TGA e (B) DTGA obtidas para as membranas 

poliméricas. 

A perda de massa em temperaturas maiores que > 630 ºC decorre da 

carbonização do material orgânico residual e a evaporação de moléculas de água 

formadas na condensação de grupos silanol vizinhos dos mesomateriais 

incorporados nas MMMs.54,277 Como pode ser observado, a temperatura de 

decomposição das cadeias poliméricas de PES aumenta com à adição da fase 

dispersa, uma vez que o calor fornecido durante os testes de TGA é parcialmente 

absorvido pelos mesomateriais mais termoestáveis, resultando em MMMs com 
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estabilidades térmicas maiores que a da membrana controle.327 Além disso, a 

perda de massa durante os eventos térmicos diminuiu com o aumento da fase 

dispersa, uma vez que as mesopartículas incorporadas são responsáveis por boa 

parte da massa das MMMs e apresentam uma estabilidade térmica muito superior 

à do PES e PVP (FIGURA 4.17). 

TABELA  4.4 – Resultados obtidos a partir das curvas TGA e DTGA das 

membranas poliméricas sintetizadas. 

Membrana 

Evento térmico 

Massa final 

residual (%) 

Primeiro evento Segundo evento 

Tmax (ºC) 
m perdida 

(%) 
Tmax (ºC) 

m perdida 

(%) 

PES 413,5 11,3 524,6 46,22 37,3 

MMM-M7 415,4 4,8 529,6 36,22 52,1 

MMM-N7 410,9 7,4 527,9 38,96 49,0 

MMM-S2 415,8 7,8 530,2 50,09 36,3 

MMM-S7 414,5 8,6 528,5 43,34 40,8 

MMM-S12 413,1 7,6 529,8 40,69 46,4 

 

As imagens das membranas poliméricas (FIGURA 4.24) mostraram 

que, como apontado pelas análises de DSC, uma grande parte das mesopartículas 

presas nas MMMs interagiu parcialmente com as paredes de PES, devido ao 

elevado volume dos porosos das membranas sintetizadas. 

Como esperado, todas as membranas sintetizadas pelo método de 

inversão de fase apresentaram uma estrutura porosa predominantemente do tipo 

dedo, com ausência de aditivo na membrana controle (FIGURA 4.24A). As 

imagens do MEV também mostram com nitidez o aumento da fase dispersa nas 

estruturas porosas das MMMs sintetizadas com as maiores quantidades de aditivo. 

Outras imagens de MEV obtidas em escala de 5 µm (Apêndice 16) mostram a 

existência de nanoporos distribuídos ao longo de todas as estruturas, os quais 

permitem que moléculas de adsorvato acessem a estrutura porosa do tipo esponja 
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e, consequentemente, possíveis mesopartículas completamente revestidas pelas 

paredes das MMMs.  

 

FIGURA 4.24 – Imagens em barra de escala de 50 µm obtidas por MEV das 

seções transversais das membranas poliméricas de (A) PES puro; (B) MMM-M7; 

(C) MMM-N7; (D) MMM-S2; (E) MMM-S7; (F) MMM-S12. 

A composição química das membranas poliméricas é mostrada na 

TABELA  4.5 e mostra um aumento significativo da porcentagem de átomos de 
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oxigênio e silício conforme aumenta a quantidade de mesomaterial adicionado à 

matriz polimérica de PES. Por outro lado, a porcentagem de átomos de carbono 

diminui em todas as MMMs, assim como a quantidade de enxofre para as 

membranas do tipo MMM-S. Além disso, as quantidades de alumínio (impureza) 

presentes nas MMMs foram menores que a encontrada na membrana controle de 

PES, com exceção da MMM-N7. 

TABELA  4.5 – Composição química das membranas poliméricas determinada 

por MEV-EDS. 

Membranas 
Elemento químico (%) 

C O Al S Si N Ni Cr Cd Pb Ca 

PES 78,86 10,62 2,34 8,13 n.d. n.d. 0,05 n.d. n.d. n.d. n.d. 

MMM-M7 54,06 15,05 1,86 17,56 8,75 n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. 

MMM-N7 67,51 4,84 5,03 14,77 4,44 n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. 

MMM-S2 77,04 16,34 1,77 4,50 0,31 n.d. 0,02 n.d. n.d. n.d. 0,02 

MMM-S7 67,70 20,39 n.d. 3,35 3,09 5,42 0,02 n.d. n.d. n.d. 0,02 

MMM-S12 69,73 22,63 0,18 2,71 4,72 n.d. 0,02 n.d. n.d. n.d. 0,01 

n.d. – não detectado. 

4.3.3 - Ensaios de adsorção 

4.3.3.1 -  Resultados dos testes de adsorção preliminares 

As membranas poliméricas sintetizadas neste estudo passaram por 

uma avaliação preliminar de suas capacidades de adsorção para diferentes 

espécies químicas em diferentes sistemas de adsorção. Os resultados para o 

sistema multielementar de íons metálicos indicaram que as membranas 

apresentaram capacidades de adsorção similares para o mesmo íon (TABELA  

4.6). Os valores de Qe das membranas para os mesmos íons não apresentaram 

diferenças significativas, com exceção da Qe da membrana controle e da MMM-

M7 para adsorção dos íons Cd2+.  
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TABELA  4.6 – Comparação das capacidades de adsorção das membranas 

poliméricas para diferentes EQTs. 

 
Capacidade de adsorção (Qe) 

PES MMM-M7 MMM-N7 MMM-S7 

Íons Sistema multielementar (mmol m-2) 

Cd2+ 1,65 ± 0,01 1,46 ± 0,06 1,53 ± 0,19 1,45 ± 0,25 

Cr6+ 3,46 ± 3,50 4,47 ± 1,62 4,10 ± 2,11 3,95 ± 0,52 

Ni2+ 4,15 ± 0,15 4,03 ± 0,38 4,01 ± 0,29 3,79 ± 0,58 

Pb2+ 2,96 ± 0,57 3,12 ± 1,73 2,70 ± 2,31 2,02 ± 0,99 

Fármaco Sistema monoelementar (µmol m-2) 

CBZ 7,23 ± 0,02 14,08 ± 1,34 13,56 ± 2,69 17,38 ± 0,11 

Nas condições estudadas, os maiores valores de Qe para os íons 

metálicos estão associados a membrana controle (PES) para os íons Cd2+ (1,65 ± 

0,01 mmol m-2) e Ni2+ (4,15 ± 0,15 mmol m-2) e a MMM-M7 para os íons Cr6+ 

(4,47 ± 1,62 mmol m-2) e Pb2+ (3,12 ± 1,73 mmol m-2). Por outro lado, todas as 

membranas apresentaram a mesma ordem crescente de capacidade de remoção 

dos íons metálicos (Cd2+ < Pb2+ < Ni2+ < Cr6+), com exceção da membrana 

controle, na qual ocorre uma inversão entre os íons Ni2+ e Cr6+ (Cd2+ < Pb2+ < 

Cr6+< Ni2+). 

Uma possível explicação para essa ordem de adsorção pode ser 

atribuída aos principais sítios ativos presentes na superfície da membrana 

controle, os quais se resumem a grupos funcionais difenilsulfonas (FIGURA 4.9). 

Um estudo realizado por VAN LEEUWEN 328 demonstrou que a intensidade da 

interação entre ligantes difenílicos contendo grupos doadores do tipo S=O e íons 

metálicos está diretamente relacionada a eletronegatividade dos íons, cujos 

valores seguem a ordem crescente Cd2+ (1,69) < Pb2+ (1,87) < Cr6+ (1,89) < Ni2+ 

(1,91).161,329 
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Analisando-se as variações dos intervalos de confiança das 

capacidades de adsorção percebe-se que as incertezas associadas as Qe dos íons 

Cr6+ e Pb2+ são muito maiores que as atreladas aos íons Cd2+ e Ni2+, 

independentemente da membrana polimérica utilizada no processo de adsorção. 

Segundo NERIS et al. 232, a competição existente entre os íons metálicos pelos 

sítios ativos do material resulta em sistemas de adsorção caóticos onde os íons 

com maiores afinidades pelos sítios ativos perturbam o processo de adsorção das 

outras EQTs. 

A adição do mesomaterial MCM-41 puro ou funcionalizado às 

membranas de PES parece não ter influenciado significativamente na capacidade 

de adsorção das MMMs para os íons metálicos em um sistema tetraelementar. O 

MCM-41 puro é composto basicamente por óxido de sílica, cujos sítios ativos são 

compostos por grupos silanóis de diferentes tipos (FIGURA 4.4), cada um com 

um valor de pKa diferente.330 Considerando-se que o valor médio de pKa dos 

grupos funcionais Si–OH do MCM-41 seja de ~7 e que os experimentos de 

adsorção preliminares foram realizados em pH 5, mais da metade dos grupos 

silanóis presentes na superfície do adsorvente encontram-se no estado protonado, 

dificultando o processo de adsorção dos íons metálicos.232,331 Por outro lado, o 

baixo grau de funcionalização (⁓5%) dos mesomateriais MMM-N7 e MMM-S7 

tornou os grupos funcionais silanóis e difenilsulfonas os sítios ativos mais 

abundantes para interação com as espécies químicas.  

Diferentemente dos resultados encontrados para os íons metálicos, as 

QCBZ de algumas membranas poliméricas apresentaram diferenças estatísticas 

significativas entre elas. Nas condições estudadas, os valores médios de QCBZ 

seguem a ordem decrescente MMM-S7 > MMM-M7 > MMM-N7 >> PES, onde 

a capacidade de adsorção da membrana controle de PES é aproximadamente a 

metade das MMMs. Segundo SURIYANON et al. 46, três mecanismos regem o 

processo de adsorção da CBZ na superfície dos materiais adsorventes: i) 

interações íon-dipolo ou dipolo-dipolo; ii) ligações de hidrogênio; iii) interações 
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hidrofóbicas. Os mesmos autores também reportaram que as moléculas de água e 

de CBZ competem pelos sítios ativos do material em sistemas de adsorção com 

baixas concentrações do fármaco. Portanto, a maior capacidade de remoção da 

MMM-S7 está atrelada ao maior caráter hidrofóbico de sua superfície (grupo tiol), 

o que reduz a interferência das moléculas de água no processo de adsorção da 

CBZ. Como esperado, não foram observadas diferenças significativas entre as 

capacidades de adsorção da MMM-M7 e MMM-N7 para CBZ. 

Com base nos resultados obtidos para os sistemas mono e 

multielementar, decidiu-se realizar o planejamento Doehlert utilizando-se MMMs 

à base de PES/SH-MCM-41 (MMM-S), por apresentarem maiores capacidades 

de adsorção de CBZ. Vale ressaltar que a maior remoção de CBZ pela MMM-S7 

influenciou bastante na escolha da membrana para realização dos estudos mais 

aprofundados, uma vez que esse fármaco é considerado um contaminante 

emergente recalcitrante e de difícil remoção utilizando-se métodos convencionais 

de tratamento de água.  

4.3.3.2 -  Resultados matriz de Doehlert 

O planejamento de Doehlert foi realizado para avaliar a capacidade 

de adsorção das membranas poliméricas do tipo MMM-S em sistemas de adsorção 

em batelada com diferentes características físico-químicas. Além disso, avaliou-

se se a porcentagem de mesomaterial incorporado (2, 7 e 12%) nas membranas 

poliméricas influenciou na capacidade de adsorção das MMM-S para os íons 

metálicos e a CBZ. 

A análise de variância (ANOVA) relacionada ao ajuste do modelo de 

regressão obtido para as capacidades de adsorção das MMM-S para os íons 

metálicos é apresentada na TABELA  4.7. O ajuste do modelo obtido para a 

variável desejabilidade global (DG) apresentou uma média quadrática do erro puro 

de 0,002 e um coeficientes de determinação de 0,711. Além disso, o modelo 

quadrático apresenta uma regressão não significativa (razão Fmodelo 1,8 < 2,9) e 
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uma falta de ajuste significativa (razão Fajuste 46,8 > 19,4) considerando-se um 

nível de confiança de 95%.  Como mencionado anteriormente, o sistema 

multielementar estudado apresenta uma elevada complexidade devido à 

coexistência dos íons metálicos e a disputa pelos sítios ativos das membranas, 

podendo resultar em uma correlação não muito elevada do modelo quadrático aos 

dados experimentais.332 Apesar disso, a correlação de 71% existente entre os 

valores observados e os previstos pelo modelo podem ajudar a avaliar 

preliminarmente os efeitos gerais de cada variável sobre a capacidade de adsorção 

das MMM-S. 

TABELA  4.7 – Análise de variância (ANOVA) para o modelo de regressão 

obtido para a DG das MMM-S. 

Fonte de 

variação 
SS df MS F R2 

Modelo 1,68 14 0,12 1,76 0,711 

Falta de ajuste 0,68 8 0,08 46,8  

Erro puro 0,004 2 0,002   

SS total 2,36 24    

SS = Soma quadrática; df = Nº de graus de liberdade; MS = Média quadrática; F = Teste F. 

Nos trabalhos realizados por NERIS et al. 232,237 foi observado que 

quase nenhum dos modelos das isotermas multielementares conseguiu ajustar-se 

adequadamente a todos os sistemas bi e trielementares estudados, resultando em 

valores de R2  muito menores que 0,711. Vale ressaltar também que os estudos 

das isotermas de adsorção multielementares são realizados variando-se apenas a 

concentração inicial dos íons, enquanto outras variáveis independentes como pH, 

massa do adsorvente e tempo de contato permanecem constantes durante os 

experimentos. Além disso, em determinadas condições, as capacidades de 

adsorção das MMM-S decaíram para zero devido à competição entre os íons, 

prejudicando consideravelmente o ajuste do modelo quadrático aos dados 

experimentais. Portanto, devido a elevada complexidade dos sistemas de adsorção 

estudados, o valor de R2 encontrado para o modelo de regressão é esperado.  
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O diagrama de Pareto para DG apresentado na FIGURA 4.25 mostra 

que todas as variáveis estudadas influenciaram significativamente nas 

capacidades de adsorção das MMM-S. Os efeitos positivos encontrados para o 

fator linear da variável X2 (+13,32) sugere uma relação diretamente proporcional 

entre o aumento das concentrações iniciais dos íons Cd2+, Cr6+, Ni2+ e Pb2+ e as 

capacidades de adsorção das MMM-S, enquanto os fatores quadráticos das outras 

variáveis sugerem pontos máximos das capacidades de adsorção das MMMs. 

 

FIGURA 4.25 – Diagrama de Pareto para desejabilidade global do sistema 

tetraelementar. 

Entretanto, as superfícies de resposta obtidas para a variável 

dependente DG (FIGURA 4.26) mostram que, entre as concentrações iniciais de 

0,265, as capacidades de adsorção das MMM-S começam a decair. Em sistemas 

de adsorção multielementares a competição dos íons pelos sítios ativos 

incrementa com o aumento das concentrações dos íons no sistema, resultando em 

uma diminuição das capacidades de adsorção individuais das MMM-S pelos íons. 

Por outro lado, em C0 menores, não há íons metálicos suficientes no sistema 

Int. 1X (L) com 4X (L)

(X3) Tempo (L)

(X4) % SH-MCM-41 (L)

(X1) pH (L)

Int. 1X (L) com 3X (L)

Int. 1X (L) com 2X (L)

Int. 3X (L) com 4X (L)

Int. 2X (L) com 3X (L)

Int. 2X (L) com 4X (L)

% SH-MCM-41 (Q)

pH (Q)

(X2) Concentração (L)

Tempo (Q)

Concentração (Q)

Estimativa de Efeito Padronizado (Valor Absoluto)

 DG

p = 0,05

-20,19

-15,26

13,32

-10,42

-8,19

-7,56

-7,17

-3,18

2,63

-1,75

-1,02

-0,85

0,73

0,64



120 

 

aquoso para que ocorra a saturação dos sítios ativos do material adsorvente, 

resultando em valores de Qe menores. 

 

FIGURA 4.26 – Superfícies de resposta quadráticas para a DG calculada dos dados 

experimentais do planejamento de Doehlert para o sistema de adsorção 
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tetraelementar (Cd2+, Cr6+, Ni2+, Pb2+). Os fatores não apresentados nos eixos dos 

gráficos foram fixados no ponto central. 

Considerando-se novamente o modelo geral (DG), os demais fatores 

não influenciaram significativamente nas capacidades de adsorção das MMM-S 

de forma linear. Como mencionado anteriormente, a adição de SH-MCM-41 às 

membranas de PES não aumento significativamente as Qíons das membranas 

poliméricas, possivelmente devido ao baixo grau de funcionalização do SH-

MCM-41. Uma vez que os sítios ativos mais abundantes passam a ser os grupos 

difenilsulfonas da matriz polimérica, a influência do pH sobre o processo de 

adsorção diminui drasticamente. Por fim, o tempo de contato entre as membranas 

e as soluções de contato também se mostrou insignificativo para adsorção dos íons 

metálicos na superfície das MMM-S. Em geral, a elevada mobilidade dos íons 

metálicos no meio aquoso resulta em processos de adsorção de rápido equilíbrio, 

independentemente do material adsorvente utilizado.232,333,334 

De acordo com o modelo proposto, as melhores condições 

experimentais para obtenção das maiores capacidades de adsorção máximas para 

os íons ocorrem próximas do ponto central, ou seja, em um sistema de adsorção 

com uma concentração inicial dos íons de 0,332 mmol L-1, pH 5, sob agitação 

(300 rpm) durante 38,5 min e utilizando-se uma MMM-S sintetizada com 6% de 

SH-MCM-41. 

No Apêndice 17 é apresentada uma tabela contendo as razões entre 

as concentrações finais e iniciais dos íons metálicos (Cf/C0) em sistemas de 

adsorção em batelada utilizando-se diferentes tipos de membranas como materiais 

adsorventes. Uma comparação entre as membranas sugere que as MMM-S 

sintetizadas neste estudo podem remover os íons Cd2+, Ni2+ e Pb2+ em sistemas 

multielementares de forma igual ou superior a outras membranas descritas na 

literatura. Membranas de PES funcionalizadas com polidopamina 335 aplicadas em 

um sistema trielementar (Cd2+, Cu2+ e Pb2+) apresentaram valores de Cf/C0 

superiores aos das MMM-S para os íons Cd2+ (0,98) e Pb2+ (0,98). Da mesma 
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forma, as membranas de óxido de grafeno 336 aplicadas em um sistema 

trielementar (Cd2+, Ni2+, Cu2+) apresentaram valores de Cf/C0 para íons Ni2+ 

superiores aos das MMM-S2 (0,51 ± 0,02), MMM-7 (0,56 ± 0,05) e MMM-12 

(0,52 ± 0,01), sugerindo uma menor capacidade de remoção dos íons Ni2+ em 

sistemas aquosos multielementares. As membranas MMM-S sintetizadas neste 

estudo também exibiram valores de Cf/C0 semelhantes aos relatados para a 

membrana de polivinilálcool ligada a F3GA Cibacron Blue 337 e a membrana 

composta de Procion Green H-4G imobilizado em 

poli(hidroxietilmetacrilato/quitosana) 338. Por fim, as MMM-S desenvolvidas 

neste estudo apresentaram boa capacidade de remoção dos íons metálicos Cd2+, 

Cr6+, Ni2+
, e Pb2+ e grande potencial para remediação de águas contaminadas 

(águas superficiais e efluentes industriais ou domésticos). 

Por outro lado, a ANOVA relacionada ao ajuste do modelo de 

regressão quadrático obtido para as QCBZ das MMM-S são apresentadas na 

TABELA  4.8. O ajuste do modelo apresentou um quadrado médio do erro puro 

igual a 0,32 e R2 de 0,945, indicando uma alta correlação entre os valores 

observados e previstos. Além disso, o modelo quadrático apresenta uma regressão 

significativa (razão Fmodelo 18,3 > 2,4) e uma falta de ajuste não significativa (razão 

Fajuste 17,2 < 19,4; valor-p = 0,056) considerando-se um nível de confiança de 

95%.  

TABELA  4.8 – ANOVA para o modelo de regressão obtido para as QCBZ das 

MMM-S. 

Fonte de 

variação 
SS df MS F R2 

Modelo 1228,5 14 87,75 18,3 0,945 

Falta de ajuste 71,33 13 5,49 17,2  

Erro puro 0,64 2 0,32   

SS total 1300,5 29    

SS = Soma quadrática; df = Nº de graus de liberdade; MS = Média quadrática; F = Teste F. 
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Comparado com o sistema multielementar, o sistema monoelementar 

apresentou um melhor ajuste do modelo quadrático aos dados experimentais, 

reforçando a ideia de que a competição entre os íons no sistema multielementar é 

um dos fatores mais significativos no processo de adsorção e para o ajuste do 

modelo aos dados experimentais. 

O diagrama de Pareto apresentado na FIGURA 4.27 indica que todos 

os fatores estudados exceto o pH influenciaram significativamente de forma linear 

nas QCBZ das MMM-S. Conforme informado pelo gráfico de Pareto, o tempo de 

contato das MMM-S com a solução contaminada (X3) é o fator mais significativo 

para o sistema estudado, e seu valor positivo (+28,60) sugere que maiores tempos 

de contato resultam em maiores QCBZ. Os gráficos obtidos através do ajuste do 

modelo quadrático aos dados experimentais (FIGURA 4.28) mostram que, 

independentemente dos valores dos outros fatores, em tempos de contato menores 

as MMM-S apresentaram valores de QCBZ muito inferior às encontradas após 120 

min de contato. Além disso, os gráficos também mostram que no intervalo entre 

1 e 120 minutos não foi alcançado uma estabilização dos valores da variável 

dependente (QCBZ) nem um ponto máximo de adsorção. 

O segundo fator com maior influência sobre as QCBZ das MMM-S é a 

concentração inicial do fármaco na solução. O elevado valor positivo associado 

ao fator linear da concentração inicial (X2 = +26,62) implica que quanto maiores 

as concentrações iniciais de CBZ maiores serão os valores de QCBZ das MMM-S. 

As superfícies de resposta relacionadas com o fator X2 (FIGURA 4.28 a, b, d) não 

apresentaram um decaimento das capacidades de adsorção a partir do ponto 

central, provavelmente devido à falta de competição entre espécies químicas pelos 

grupos funcionais e a consequente insaturação dos sítios ativos disponíveis nas 

superfícies das MMMs. 



124 

 

 

FIGURA 4.27 – Diagrama de Pareto para capacidade de adsorção da CBZ. 

Diferente do sistema contendo íons metálicos, a composição das 

MMM-S afetou significativamente a remoção de CBZ dos sistemas aquosos 

monoelementares. Membranas de PES com maiores incorporações de SH-MCM-

41 apresentaram melhores desempenhos na remoção do fármaco, implicando que 

os sítios ativos do mesomaterial SH-MCM-41 atuam significativamente no 

processo de adsorção da CBZ. 

  Por outro lado, o pH não apresentou uma influência linear 

significativa (X1 = -1,90) na adsorção da CBZ (pKa = 13,90), uma vez que a 

estrutura deste fármaco apresenta uma carga neutra na maior parte do intervalo de 

pH estudado (2,3 a 9,0).339 Por esse motivo, a CBZ interage com a superfície do 

material adsorvente predominantemente através da formação de ligações de 

hidrogênio entre seus grupos amidas e os grupos funcionais silanol, tiol e sulfonas 

das MMMs, não sendo afetada significativamente pelo pH da solução.340  

O valor negativo associado ao fator X1 pode estar atrelado ao fato 

que, em pH menores, os sítios ativos silanol (pKa = 4,5⁓8,5) encontram-se 

majoritariamente no estado protonado, possibilitando que uma maior quantidade 

de grupos Si–OH formem ligações de hidrogênio com as moléculas de CBZ, 

aumentando levemente a capacidade de adsorção das membranas.341 

% SH-MCM-41 (Q)

Int. 1X (L) com 4X (L)

(X1) pH (L)

Concentração (Q)

Tempo (Q)

Int. 1X (L) com 3X (L)

pH (Q)

Int. 3X (L) com 4X (L)

Int. 2X (L) com 4X (L)

Int. 1X (L) com 2X (L)

Int. 2X (L) com 3X (L)

(X4) % SH-MCM-41 (L)

(X2) Concentração (L)

(X3) Tempo (L)

Estimativa de Efeito Padronizado (Valor Absoluto)

p = 0,05

28,60

26,62

17,52

12,60

-11,11

10,52

-9,94

-8,03

7,21

-5.79

-3,97

-1,90

0,48

0,10
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FIGURA 4.28 – Superfícies de resposta quadráticas para as QCBZ das MMM-S 

obtidas a partir dos dados experimentais do projeto Doehlert. As variáveis 

independentes não apresentadas nos eixos dos gráficos foram fixadas no ponto 

central. 
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Através da inspeção das superfícies de resposta do modelo pode-se 

definir que as melhores condições experimentais para obtenção dos maiores 

valores de QCBZ ocorrem em um sistema aquoso com concentração inicial de CBZ 

de 2,150 µmol L-1, em pH médio/baixo (1⁓5), sob agitação (300 rpm) durante 120 

min e utilizando-se uma MMM sintetizada com 12% de SH-MCM-41. 

No Apêndice 18 é apresentada uma tabela comparando as razões 

entre as concentrações finais e iniciais de CBZ (Cf/C0) em sistemas de adsorção 

(batelada) utilizando-se as MMM-S e outras membranas relatadas na literatura 

como materiais adsorventes. Os resultados mostram que as três MMM-S 

sintetizadas neste estudo apresentam valores médios de Cf/C0 menores que os da 

membrana de osmose reversa de poliamida X20, da membrana de nanofiltração 

de poliamida TS80 e da membrana de ultrafiltração de polissulfona UE10, 

resultando em maiores capacidades de remoção de CBZ de sistemas aquosos. 

Além disso, a MMM-S12 apresentou um valor de Cf/C0 (0,72 ± 0,02) próximo ao 

da membrana de nanofiltração de poliamida NF270 (0,68 ± 0,00). Esses 

resultados sugerem que as MMMs baseadas em PES/SH-MCM-41 apresentam 

uma excelente capacidade de remoção de CBZ, tornando-as também ótimas 

candidatas para o tratamento de águas residuais (domésticas ou industriais) e para 

mitigação de sistemas hídricos contaminados com CBZ. 

4.3.3.3 -  Recuperação e reutilização das membranas poliméricas 

Os resultados dos testes de recuperação e reutilização das membranas 

poliméricas contaminadas com íons metálicos (FIGURA 4.29) mostraram que o 

tratamento das membranas com solução de HNO3 a 1,0 mol L-1 apresentou 

resultados mistos na tentativa de dessorver os íons metálicos da superfície das 

membranas.  
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FIGURA 4.29 – Variação das capacidades de adsorção da (A) membrana PES 

pura; (B) MMM-M7; (C) MMM-N7; (D) MMM-S2; (E) MMM-S7; e (F) MMM-

S12 para íons metálicos após vários ciclos de regeneração. 

Após o primeiro ciclo de dessorção, as capacidades de adsorção de 

todas as membranas para os íons Cd2+ e Ni2+ foram nulas, indicando que o 

processo de dessorção não foi eficaz para remoção dos íons previamente 

adsorvidos. Esse comportamento também reforça o fato de os íons estarem sendo 
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adsorvidos por grupos funcionais não-protonáveis, como é o caso dos grupos 

difenilsulfonas da matriz polimérica. 

Com a realização de mais ciclos de adsorção e dessorção, as QCd e 

QNi das membranas foram aumentando novamente, sobretudo para adsorção dos 

íons Cd2+, os quais apresentam uma menor força de interação com os sítios ativos 

difenilsulfonas. Após o segundo ciclo de dessorção, os adsorventes recuperaram 

entre 8,9 e 48,1% das QCd originais, enquanto as QNi continuaram próxima do zero 

(0,0 a 3,7%) para todos as membranas. Após o terceiro ciclo, as QCd foram quase 

totalmente restauradas (85 a 100%) para todas as membranas, enquanto apenas 

15% dos valores foram restaurados para os íons Ni2+. 

Por outro lado, mesmo após o primeiro ciclo de regeneração, a 

capacidade de adsorção de todas as membranas para os íons Cr6+ e Pb2+ foi 

restaurada 100% ou até aumentada decorrente do tratamento com a solução ácida. 

No sistema estudado, uma fração dos íons Cr6+ e Pb2+ deu origem ao sal insolúvel 

PbCrO4, o qual permaneceu em suspensão e, em seguida, ficou mecanicamente 

preso nos porosos das membranas poliméricas estudadas. Esse processo mecânico 

de remoção dos íons Cr6+ e Pb2+ pelas membranas explicaria a regeneração 

completa da capacidade de remoção das mesmas após o tratamento com a solução 

de HNO3, uma vez que o pH extremamente baixo resultaria na dissolução do sal 

PbCrO4. 

Além disso, todas as membranas com exceção da MMM-S12 

também apresentaram um aumento nas capacidades de adsorção dos íons Cr6+ e 

Pb2+, os quais variaram de 3% até 71% e de 42% até 123%, respectivamente. O 

aumento nas capacidades de remoção de EQTs decorrente de tratamento de 

materiais adsorventes com soluções ácidas ou alcalinas não é uma novidade e 

vários trabalhos atrelaram esse comportamento ao aumento da área superficial e 

de sítios ativos devido à reestruturação da matriz adsorvente.237 Neste caso, o 

processo de lixiviação das paredes dos poros do tipo dedo pode resultar na maior 

acessibilidade dos adsorvatos aos poros do tipo esponja, assim permitindo que 
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uma maior quantidade do composto PbCrO4 sólido seja aprisionado na matriz 

polimérica. Diferentemente dos testes de dessorção para os íons metálicos, os 

resultados obtidos para CBZ (FIGURA 4.30) mostraram que o tratamento das 

membranas com solução de NH4OH a 0,125 mol L-1 (pH 11) resultou em 

restaurações entre 31,7% e 55,4% das membranas.  

 

FIGURA 4.30 – Porcentagem de dessorção da CBZ das superfícies das 

membranas poliméricas. 

As membranas estudadas apresentaram a ordem decrescente de 

porcentagem de restauração PES > MMM-S12 > MMM-S7 > MMM-N7 > 

MMM-S2 > MMM-M7, sendo que, com exceção das membranas de PES, não 

existem diferenças significativas entre as demais. A membrana controle de PES 

apresentou a maior dessorção de CBZ de sua superfície, resultando em uma 

restauração de 55,4 ± 9.7 %, enquanto a MMM-M7 apresentou a pior recuperação, 

com um valor de 31,7 ± 3.9 %. Esses resultados corroboram com os encontrados 

nos testes preliminares de adsorção, os quais indicam que a adição da fase dispersa 

aumenta a interação da CBZ com as MMMs, o que também dificulta o processo 
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de reciclagem das próprias MMMs sintetizadas.  Segundo BUI et al. 341, a 

adsorção da CBZ na superfície dos mesomateriais não é um processo totalmente 

reversível devido à coexistência de vários tipos de grupos silanol e, neste caso, de 

outros grupos funcionais (tiol, amina e difenilsulfona), os quais podem resultar 

em interações adsorvente/adsorvato de diferentes tipos e intensidades.  

4.3.4 - Ensaios de transporte das membranas poliméricas 

4.3.4.1 -  WVT e permeabilidade das MMMs 

Os ensaios de transporte de vapor de água foram realizados para 

avaliar a permeabilidade e estimar a mobilidade das cadeias poliméricas nas 

membranas poliméricas desenvolvidas. A FIGURA 4.31 mostra a evolução 

temporal da quantidade de água perdida nos sistemas montados para os ensaios 

de WVT das membranas de PES puro e PES/aditivos, enquanto a TABELA  4.9 

apresenta os valores de WVT e P obtidos. 

Os valores dos coeficientes de determinação ajustados (Radj
2) das 

regressões lineares aplicadas aos dados de WVT (FIGURA 4.31) variaram entre 

0,9989 e 0,9995, implicando em ótimos ajustes dos modelos lineares, os quais 

conseguem explicar até 99,95% das variações nas respostas obtidas. Analisando-

se os valores de WVT e P (TABELA  4.9), percebe-se uma diminuição no 

transporte de vapor de água (WVT) das MMMs contendo mais que 2% de 

mesopartículas, além de uma diminuição ainda mais acentuada das 

permeabilidades, as quais apresentaram um decréscimo entre 34,4% e 36,6% 

quando comparadas à membrana controle (PPES = 7,28 ± 0,29 ‧ 10-5 g Pa-1 d-1 m-

1).  

Os resultados também indicaram que as membranas poliméricas 

sintetizadas neste estudo apresentaram valores de WVT e P elevados comparados 

a outros tipos de membranas poliméricas densas, com ou sem aditivos, obtidas 

pela metodologia de evaporação do solvente (casting). Os valores de WVT e P 

encontrados para a membrana controle de PES foram muito superiores aos 
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reportados para as membranas controle de polissulfona (Psf) ou acrilato de 

polissulfona (Psf-Ac) desenvolvidas por COSTA et al. 63, evidenciando a elevada 

permeabilidade das membranas porosas desenvolvidas neste estudo. O valor de 

WVT (47,69 ± 7,21 g h-1 m-2) da membrana de PES foi aproximadamente 13 e 34 

vezes maior que os valores reportados para as membranas de Psf e Psf-Ac, 

respectivamente, enquanto o valor de P (8,42 ± 0,33 ‧ 10-10 g Pa-1 s-1 m-1) foi 13 e 

90 vezes maior, respectivamente.  

 

FIGURA 4.31 – Evolução temporal da quantidade de água perdida nos sistemas 

montados para os ensaios de WVT das membranas de PES puro e PES/aditivos. 

Um comportamento parecido também pode ser observado 

comparando-se os valores de WVT (38,97 ± 4,30 g h-1 m-2) e P (5,37 ± 0,06 ‧ 10-

10 g Pa-1 s-1 m-1) da MMM-N7 com os valores da MMM à base de Psf-Ac e MCM-

41-NH2 (7,5%). Entretanto, as diferenças entre os valores de P dessas MMMs 

destacam-se por apresentarem diferenças consideravelmente menores (47 vezes) 

daquelas encontradas entre as membranas controle (80 vezes). Esse 
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comportamento pode estar associado à diminuição da porosidade da MMM-N7 e 

o aumento de porosidade da MMM de Psf-Ac devido à adição das mesopartículas 

de NH2-MCM-41 nas matrizes poliméricas porosa e densa (não-porosa), 

respectivamente. 

TABELA  4.9 – Valores de WVT e permeação (P) obtidos para as membranas 

poliméricas sintetizadas. 

Membrana polimérica 
WVT 

(g d-1 m-2) 

Permeabilidade 

(10-5 g Pa-1 d-1 m-1) 
Polímero 

Aditivo 

(%, m/m) 
Código 

PES - PES 1145 ± 173 7,28 ± 0,29 

PES MCM-41 (7%) MMM-M7 991 ± 64 4,64 ± 0,07 

PES MCM-41-NH2 (7%) MMM-N7 935 ± 103 4,64 ± 0,06 

PES MCM-41-SH (2%) MMM-S2 1323 ± 22 7,17 ± 0,49 

PES MCM-41-SH (7%) MMM-S7 924 ± 7 4,61 ± 0,10 

PES MCM-41-SH (12%) MMM-S12 948 ± 34 4,78 ± 0,27 

 

Estudos realizados com MMMs densas associaram a variação da 

permeabilidade à mobilidade das cadeias poliméricas devido à falta de porosidade 

das membranas.63,64 Entretanto, não foi observada uma correlação direta e 

proporcional entre a permeabilidade e a mobilidade das cadeias poliméricas nas 

MMMs porosas sintetizadas neste estudo, uma vez que temperatura de transição 

vítrea (Tg) permanece quase constante, independentemente do tipo e da 

quantidade de fase dispersa incorporada nas MMMs (TABELA  4.3). Por outro 

lado, uma clara correlação pode ser observada entre a permeabilidade das 

moléculas de água com o grau de porosidade das membranas desenvolvidas, como 

mostra a FIGURA 4.32.  
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FIGURA 4.32 – Variação da porosidade e da permeabilidade em relação à 

porcentagem de SH-MCM-41 incorporado nas MMMs. 

O grau de porosidade das membranas decai entre 2% e 11% com à 

adição das mesopartículas de SH-MCM-41 (2%, 7% e 12% m/m) nas MMMs, 

impactando negativamente as permeabilidades (H2O) das membranas, cujos 

valores também decaem entre 1% e 37%. As mesopartículas incorporados 

obstruem uma parte dos micro e nanoporos da matriz polimérica de PES, 

resultando em uma diminuição na permeabilidade das membranas para as 

moléculas de água. 

4.3.4.2 -  Grau de inchamento das membranas 

Os resultados dos testes de sorção de água estática são apresentados 

na TABELA  4.10 e mostram que os graus de inchamento diminuem com o 

aumento da quantidade de enchimento presente nas MMMs, o que pode ser 

justificada devido à ocupação dos volumes livres presentes nas membranas pelos 

aditivos. 
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TABELA  4.10 – Graus de inchamento das membranas polimérica após o contato 

estático com água. 

Membrana polimérica Grau de inchamento 

(%) 
Polímero Aditivo (%, m/m) Código 

PES - PES 312 ± 20 

PES MCM-41 (7%) MMM-M7 260 ± 18 

PES NH2-MCM-41 (7%) MMM-N7 262 ± 16 

PES SH-MCM-41 (2%) MMM-S2 304 ± 25 

PES SH-MCM-41 (7%) MMM-S7 257 ± 19 

PES SH-MCM-41 (12%) MMM-S12 217 ± 5 

Os graus de inchamento das MMMs sofreram uma diminuição 

significativa de aproximadamente 50% após a adição de 7% da fase dispersa em 

sua composição, independentemente do tipo de enchimento adicionado. No caso 

da MMM-S12, o grau de inchamento diminuiu ainda mais (-95%) em comparação 

com a membrana controle, uma vez que um volume ainda maior de espaços livres 

foi preenchido pelas partículas de SH-MCM-41, dificultando a sorção de 

moléculas de água pela membrana. Como esperado, a FIGURA 4.33 mostra que 

existe uma clara relação entre o grau de porosidade e o grau de inchamento das 

membranas poliméricas. 
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FIGURA 4.33 – Variação do grau de inchamento das membranas em relação à 

porcentagem de SH-MCM-41 incorporado nas membranas poliméricas. 

4.4 - Conclusões parciais 

A síntese do MCM-41 e posterior modificação usando APTES e 

MPTM foram realizadas com sucesso conforme sugerido pelas imagens TEM e 

pelos espectros de ATR-FTIR e NMR. A incorporação dos agentes modificadores 

correspondeu a 4,12% (APTES) e 4,38% (MPTM) da massa total das 

mesopartículas. As caracterizações das MMMs indicaram a presença de PVP 

residual, uma distribuição uniforme dos aditivos e uma interação parcial dos 

mesomateriais com a matriz polimérica devido à alta porosidade das MMMs 

sintetizadas.  

Os estudos preliminares de adsorção mostraram que a MMM à base 

de PES e SH-MCM-41 apresentou o maior potencial de adsorção de CBZ (QCBZ 
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significativamente para adsorção dos íons metálicos. Os resultados da matriz de 

Doehlert sugerem que o aumento dos valores das variáveis independentes: i) 

tempo de contato, ii) C0 de CBZ e iii) quantidade de SH-MCM-41 incorporada à 

MMM influência significativamente nas QCBZ das MMM-S. Por outro lado, 

apenas as concentrações iniciais dos íons metálicos influenciam 

significativamente nas Qions das MMM-S.  

Os testes de permeabilidade de água das MMMs mostraram uma 

correlação direta entre a permeabilidade e a porosidade das membranas. Da 

mesma forma, a porcentagem de inchamento também se correlacionou com a 

porosidade das membranas. De forma geral, as MMM sintetizadas apresentam 

uma excelente capacidade de remoção de CBZ e íons metálicos em sistemas mono 

e multielementares, respectivamente, tornando-as ótimas candidatas para o 

tratamento de águas contaminadas. 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

5 - CAPÍTULO 3  

Avaliação de riscos ecológicos e estratégia de mitigação para 

espécies químicas tóxicas no rio Monjolinho (São Carlos – SP, 

Brasil) 

  



138 

 

5.1 - Revisão bibliográfica 

Os rápidos processos de urbanização e industrialização ao redor do 

mundo proporcionaram um rápido desenvolvimento da economia global.342 

Entretanto, o consequente aumento do despejo de resíduos contendo EQTs tem 

desestabilizado cada vez mais a fauna e a flora dos ecossistemas aquáticos.78,343,344 

O As, Cd, Co, Cr, Cu, Hg, Ni e Pb são EQTs frequentemente encontradas em 

efluentes domésticos e industriais não tratados e escoamentos agrícolas em 

concentrações significativas, que geralmente atingem e afetam os sistemas 

hídricos locais.345 A presença de elementos nocivos na água pode promover 

estresse oxidativo em células de organismos aquáticos e o acúmulo em peixes, 

resultando em distúrbios funcionais e lesões estruturais.346,347  

Por essas razões, a caracterização dos riscos ecológicos e a consequente 

mitigação dos sistemas fluviais contaminados são essenciais para a preservação 

do equilíbrio natural das comunidades aquáticas afetadas pelas atividades 

antrópicas. A caracterização dos riscos ecológicos é geralmente realizada via 

metodologia de Avaliação de Risco Ambiental (ERA), enquanto a mitigação das 

águas por processos de biorremediação, adsorção, coagulação, filtração por 

membrana, entre outros.348,349 Vale ressaltar que, neste estudo, o termo 

“mitigação” foi utilizado como sinônimo de “redução de risco”, considerando 

quaisquer medida aplicável para reduzir os riscos de áreas contaminadas por 

substâncias nocivas.350 

Nas últimas décadas, o Brasil apresentou alto e rápido desenvolvimento 

industrial, resultando em regulamentações e fiscalizações ambientais 

desatualizadas e insuficientes, o que pode resultar em impactos significativos 

locais e globais.351 Estudos recentes têm mostrado um aumento nos níveis de 

poluição dos recursos hídricos do sudeste do Brasil, atribuídos principalmente ao 

aumento do escoamento agrícola e descarga de efluentes industriais e municipais 

nos rios.352–355 Uma das cidades mais afetadas por essas atividades é a de São 

Carlos (226 habitantes m-2), a qual apresenta desenvolvimento urbano acelerado 
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e desordenado, resultando em alto impacto antrópico nos solos e rios da região.356–

358 

Stanganini e Lollo 359 evidenciaram as modificações da área de São 

Carlos nas margens dos rios para cultivos e construção de estradas e edificações, 

resultando no aumento das erosões das margens, impermeabilização do solo, 

perda de matas ciliares, assoreamento dos rios, aumento do escoamento 

superficial e redução da biodiversidade. Segundo Bianchi et al. 360 e Ferreira e 

Cunha-Santino 361, as altas atividades urbanas, agrícolas e industriais contribuem 

para a degradação da bacia do rio Monjolinho, principal fonte de água doce da 

região.  

No trabalho realizado por CHIBA et al. 362 foram coletadas amostras de 

água superficial ao longo da bacia hidrográfica do rio Monjolinho, tanto no 

período seco como no chuvoso de 2008. Os resultados mostraram que boa parte 

das amostras de água, sobretudo as coletadas durante o período chuvoso, 

apresentaram concentrações de Cd (≤ 0,019 mg L-1), Pb (≤ 0,226 mg L-1), Co (≤ 

0,111 mg L-1), Cu (≤ 0,029 mg L-1), Fe (≤ 3,039 mg L-1), Mn (≤ 0,227 mg L-1) e 

Ni (≤ 0,069 mg L-1) acima dos limites definidos pelo CONAMA 141. De forma 

parecida, BIANCHI et al. 360 reportou concentrações de Pb muito acima dos 

limites definidos pela legislação brasileira em todas as amostras coletadas durante 

as 4 estações do ano de 2005, variando entre 0,125 (verão) e 0,689 (outono) mg 

L-1. Os autores também reportaram concentrações de Cu (0,03 até 0,07 mg L-1) e 

Ni (0,019 até 0,133 mg L-1) acima dos limites nacionais nos 6 locais avaliados 

durante a primavera (para Cu), verão e outono (para Ni). 

Uma extensa revisão bibliográfica revelou que, na região estudada, 

nunca foram realizadas avaliações de risco ecológico e testes de mitigação para 

remoção de poluentes de águas doces. Por esse motivo, o objetivo deste trabalho 

foi avaliar os níveis de poluição e os riscos ecológicos associados à presença de 

EQTs na bacia do rio Monjolinho e realizar testes preliminares de mitigação 
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usando a MMM-N7, a qual apresentou boa capacidade de adsorção para íons 

metálicos. 

5.2 - Materiais e métodos 

5.2.1 - Estratégia metodológica 3 

Para cumprir os objetivos estimados para a terceira parte deste 

trabalho, a seguinte lógica de intervenção foi aplicada (FIGURA 5.1): 

• Coleta das amostras de água no rio Monjolinho; 

• Quantificação das espécies metálicas nas amostras de água; 

• Aplicação da MMM-N7 para mitigação de EQTs das amostras mais 

contaminadas; 

• Avaliação dos riscos ecológicos das águas do rio (HERisk) antes e após o 

processo de mitigação (MMM-N7).  
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FIGURA 5.1 – Fluxograma resumindo a metodologia realizada na terceira parte 

deste trabalho. 

  

Coleta das amostras de água do rio 
Monjolinho

Amostra 1

Nas proximidade da nascente

Quantificação de espécies químicas tóxicas nas amostras de água por ICP-OES

Tratamento da água utilizando-se 
a MMM-N7

Avaliação de riscos ecológicos utilizando-se o software HERisk

Amostra 2

UFSCar

Amostra 3

Montante da estação de tratamento de esgoto

Amostra 4

Jusante da estação de tratamento de esgoto

Amostra 5

Nas proximidade de um aterro sanitário

Amostra 6

Nas proximidade de canaviáis

Amostra 7

Foz do rio

Amostra 8

Córrego da Água Quente

Comparação dos riscos ecológicos antes e após o 
processo de mitigação utilizando-se a MMM-N7

Avaliação do pH, TOC, condutividade e oxigênio 
dissolvido nas amostras
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5.2.2 - Descrição da área de estudo 

O rio Monjolinho avaliado neste estudo apresenta um comprimento 

de 43,25 km e encontra-se na região sudeste do Brasil, mais especificamente no 

município de São Carlos (SP), localizado na porção centro-oeste do estado de São 

Paulo.356 De acordo com o IBGE 363,364, a área de interesse é uma região de 

transição entre os biomas Cerrado e Mata Atlântica, possuindo principalmente 

solos do tipo Latossolo Vermelho-Amarelo (LVA) distrófico, Latossolo 

Vermelho (LV) distrófico, Neossolo Quartzarênico (RQ) órtico, Neossolos 

Litólicos (RL) eutróficos e Nitossolos Vermelhos (NV) eutróficos.   

A região apresenta um clima subtropical úmido ou tropical úmido 

(Cwa-Awa na classificação climática de Köppen), com estações de inverno seco 

(abril a setembro) e verão chuvoso (outubro a março) bem definidas.365 Dados da 

estação meteorológica do Instituto Nacional de Meteorologia (INMET) 366 

mostraram que, em agosto de 2022 (mês de coleta das amostras), a cidade de São 

Carlos apresentou uma temperatura média de 19,4 ºC, umidade média de 57,1%, 

ventos com velocidades médias de 2,8 m s-1 e precipitação total de 28,1 mm. As 

precipitações registradas neste mês foram levemente inferiores à média das 

precipitações acumuladas ocorridas entre 1991 e 2020 (22,5 mm) e levemente 

superior à reportada entre 1961 e 1990 (34,7 mm), como mostra o climograma 

(FIGURA 5.2) da estação meteorológica do INMET 366 localizada em São Carlos. 

A região apresenta um desenvolvimento urbano acelerado e 

desorganizado, resultando em um elevado impacto antropogênico nos solos e rios 

da região.356,357 A vegetação natural (cerrado sensu lato, mata mesófila e campos 

com Araucárias) encontra-se confinada em pequenas áreas sobreviventes ao 

desmatamento associado às atividades agropecuárias.367 Segundo FERREIRA et 

al. 361, em 2011, dos aproximadamente 268 km2 que abrangem a bacia hidrográfica 

do rio Monjolinho apenas 18,77% são de área florestal, 35,61% são utilizados 

para áreas agrícolas, 23,00% correspondem a solos expostos, 18,71% a área 

urbana e 3,89% são direcionados a pastagem e silvicultura.  
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FIGURA 5.2 – Climograma da região de São Carlos contendo as médias 

climatológicas. Fonte: INMET 366. 

Apesar do elevado desgaste causado pelas atividades antropogênicas 

presente na região, a bacia hidrográfica do rio Monjolinho continua sendo 

responsável por 24,8% (225,9 L s-1) do abastecimento público da cidade de São 

Carlos, a qual apresenta uma população estimada de 256.915 pessoas em 

2021.358,368 Essa mesma bacia hidrográfica também apresenta áreas de 

preservação permanentes, as quais são essenciais para a preservação dos recursos 

hídricos e das comunidades aquáticas.369 

5.2.3 - Coleta e análises das amostras 

As amostras de água superficial foram coletadas em 8 pontos ao 

longo da bacia do rio Monjolinho seguindo as diretrizes estabelecidas pela 

CETESB-ANA 133. Os locais escolhidos, ilustrados na FIGURA 5.3, 

correspondem a pontos críticos cujas possíveis contaminações por atividades 
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antropogênicas afetariam significativamente a população e comunidade aquática 

da região estudada.  

 

FIGURA 5.3 – Geolocalização dos pontos de coleta na bacia do rio Monjolinho. 

O Apêndice 19 mostra as coordenadas dos pontos de amostragem 

escolhidos e pontos de referência associados a cada um deles. De forma resumida, 

o primeiro ponto de amostragem encontra-se próximo da nascente do rio 

Monjolinho, em uma área não muito urbanizada, podendo assim ser considerado 

um ponto de referência para futuras análises dos riscos ecológicos.370 O segundo 

ponto selecionado encontra-se nas proximidades da UFSCar, localizando-se no 

final da zona rural e no começo da zona urbana, enquanto o terceiro e quarto ponto 

representam a montante e jusante da estação de tratamento de esgoto (ETE), 

respectivamente.371 O quinto e sexto ponto foram coletados próximos de possíveis 

fontes de EQTs, como o aterro sanitário de São Carlos (operacional desde 2015) 

e uma área de canaviais. Por fim, o sétimo ponto foi coletado na foz do rio 

Monjolinho, o qual deságua no rio Jacaré-guaçu. O oitavo e último ponto foi 
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coletado no Córrego da Água Quente, o qual é um afluente do rio Monjolinho que 

não passa pela ETE, mas recebe uma grande carga de efluentes domésticos não 

tratados provenientes de alguns bairros da cidade de São Carlos. 

A coleta das amostras ocorreu durante o período seco (agosto) de 

2022. As amostras foram coletadas a uma profundidade de 0,5 m (quando 

possível), armazenadas em garrafa de polietileno de alta densidade (HDPE) e 

estocadas em gelo até a chegada ao laboratório. Em cada ponto de amostragem 

foram coletadas três amostras de água separadamente em triplicata para 

quantificação dos elementos, análise de carbono orgânico total (TOC) e realização 

dos testes de adsorção. 

Para as análises dos metais, logo após a coleta, as amostras de águas 

superficiais foram filtradas utilizando-se filtros de Politetrafluoretileno 

(CHROMAFIL® Xtra PTFE-45/25) da marca Macherey-Nagel com tamanho de 

poros de 0,45 µm e acidificadas com HNO3 concentrado até pH < 2, conforme 

recomendado pela CETESB-ANA 133. Após esse procedimento, as amostras não 

apresentaram cor (incolor) ou turbidez, o que possibilitou realizar as análises 

diretas dos elementos utilizando-se um ICP OES, dispensando a etapa de digestão 

conforme sugerido pela norma 11885:2007 da ISO 372. Por esse motivo, a 

quantificação dos elementos Ag, Al, Ba, Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb e Zn foi 

realizada injetando-se as 8 amostras acidificadas diretamente no ICP OES descrito 

no Capítulo 2. No Apêndice 12 são apresentadas as condições instrumentais do 

ICP OES utilizadas na quantificação dos íons metálicos. 

As curvas de calibração apresentaram linearidades até 1,00 mg L-1 e 

valores de R2 superiores a 0,9994 para todos os analitos. Os limites de detecção e 

quantificação foram obtidos a partir do desvio padrão calculado para 10 amostras 

de água ultrapura nas mesmas condições analíticas das amostras.  

Para averiguar a exatidão do método aplicado foram realizados testes 

de adição e recuperação dos íons metálicos nas amostras de água coletadas no 

local P1 e P4, as quais apresentaram as menores e maiores concentrações dos 
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metais, respectivamente. Alíquotas das duas amostras foram fortificadas com 

soluções contendo 0,20 e 0,60 mg L-1 de cada íon metálico. As amostras 

fortificadas passaram pelo mesmo tratamento descrito para as amostras naturais e 

as concentrações das espécies químicas foram quantificadas utilizando-se o ICP 

OES. 

Para as análises de TOC, logo após o processo de coleta, o segundo 

conjunto de amostras de água foi acidificado com H3PO4 (solução 50%; 5 µL por 

mL da amostra) para eliminação do carbono inorgânico e preservação do carbono 

orgânico nas amostras.373,374 A quantificação do carbono orgânico total foi 

realizada utilizando-se um analisador Shimadzu TOC-L CPN, enquanto 

parâmetros mais sensíveis como pH, temperatura, oxigênio dissolvido (DO) e 

condutividade elétrica (EC) foram analisadas in situ utilizando-se um medidor de 

qualidade da água da AKSO modelo AK87. O terceiro conjunto de amostras foi 

mantido inalterado para permitir uma simulação mais realista do processo de 

remoção das EQTs das águas do rio Monjolinho utilizando-se a membrana de 

matriz mista. 

5.2.4 - Análises estatísticas 

Para análise dos dados experimentais foram utilizados parâmetros de 

estatística descritiva clássica como média, desvio padrão da média (DPM), 

valores máximos e mínimos, assimetria e curtose (curtose excessiva). Além disso, 

análises multivariadas como a correlação de Spearman e PCA foram utilizadas 

para averiguar possíveis correlações entre as características físico-químicas das 

amostras e identificar possíveis fontes de contaminação em comum, 

respectivamente. Os coeficientes de correlação de Spearman foram calculados 

considerando-se uma probabilidade de significância de 95% (p < 0,05). Por outro 

lado, para simplificar a PCA foram excluídos parâmetros menos relevantes como 

a temperatura da água, pH e DO, uma vez que apresentar valor dentro do intervalo 

permitido pela legislação brasileira vigente.141 Além disso, o critério de Kaiser foi 
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utilizado para seleção dos componentes principais significativos, cujos 

autovalores (λi) correspondentes devem ser maiores que 1.375  Todos os testes 

estatísticos foram realizados utilizando-se o software OriginPro 2021.  

5.2.5 - Metodologia da avaliação de riscos ecológicos 

A avaliação dos riscos ecológicos foi realizada utilizando-se o 

software HERisk apresentado no Capítulo 1 deste trabalho, o qual é uma versão 

aprimorada do antigo código HHRISK.79,89 Os níveis de contaminação associados 

a cada elemento foram avaliados através dos índices individuais CF (Equação 9) 

e FE (Equação A11).376 A avaliação dos níveis de poluição e dos riscos ecológicos 

gerais, decorrentes de todas as EQTs, foi realizada utilizando-se os índices 

coletivos IPITh, PLI, mCd e PERI, cujas equações são descritas no Apêndice 

2.89,377,378 

Dos 11 metais analisados neste estudo, apenas os que apresentaram 

valores acima do limite de quantificação (LQ) foram considerados na avaliação 

dos riscos ecológicos. As concentrações das EQTs quantificadas no ponto de 

amostragem P1 (nascente do rio) foram utilizadas como valores de background 

para o cálculo dos CF, enquanto o ferro (Fe) foi utilizado como elemento de 

referência nos cálculos dos FE. Por outro lado, as concentrações limites 

estipuladas pela legislação brasileira através da Resolução CONAMA 357/2005 

141 foram utilizadas como valores de referência no cálculo do IPITh. Essas 

concentrações podem ser encontradas no Apêndice 20, juntamente com os valores 

de Tr
i  utilizado para os cálculos do PERI. Por fim, os níveis de poluição ambiental 

e de riscos ecológicos utilizados para classificar os locais amostrados são 

apresentados no Apêndice 9. 

5.2.6 - Remoção das EQTs nas amostras de água superficial 

Os testes de remoção das espécies metálicas das amostras de água 

coletadas na bacia do rio Monjolinho foram realizados utilizando-se a MMM-N7 
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como material adsorvente, por apresentar uma boa capacidade de remoção dos 

íons metálicos em sistemas de adsorção em batelada e sistemas de permeação 

(resultados ainda não publicados). Dentre as amostras coletadas, apenas as duas 

com os maiores níveis de contaminação foram tratadas com a MMM-N7. O 

processo de adsorção ocorreu em temperatura ambiente (24 ± 1 ºC) colocando-se 

10 mL das amostras de água em contato com um pedaço de MMM-N7 de 2,25 

cm2 e deixas sob agitação (400 rpm) durante 24 h. As características físico-

químicas das amostras utilizadas nos testes de adsorção são descritas no Apêndice 

21. Foram realizadas 5 repetições dos experimentos de adsorção e as capacidades 

de remoção da MMM-N7 foram calculadas utilizando-se a Equação 23, onde C0 

e Ce são a concentração inicial e no equilíbrio dos elementos (mg L-1). 

                                                  𝑅𝑒𝑚 =
(𝐶0 − 𝐶𝑒)

𝐶0
 ‧ 100 %                       (Equação 23) 

5.3 - Resultados e discussão 

5.3.1 - Características físico-químicas das amostras de água 

A descrição estatística das características físico-química das 

amostras de água é apresentada na TABELA  5.1, enquanto os resultados 

associados a cada ponto de coleta podem ser encontrados no Apêndice 21. As 

variáveis que apresentaram os menores graus de variabilidade ao longo da bacia 

do rio Monjolinho foram a temperatura e o pH das amostras (CV < 6,40%). A 

temperatura da água aumentou 1 ºC da nascente do rio até sua foz, enquanto o pH 

levemente ácido (5,68) encontrado na nascente foi rapidamente neutralizado até 

pH neutro (7), apresentando um valor médio de 6,68 até a foz do rio. 

A nascente do rio Monjolinho (P1) apresentou a maior concentração 

de DO na água, enquanto o local P8 (córrego da Água Quente) a mais baixa (6,4). 

O grau de variabilidade levemente superior (CV = 14,6%) encontrado para os 

valores de DO podem estar associados a presença de fontes de matéria orgânica 
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ao longo do rio e corredeiras nas proximidades dos locais de coleta P3 e P5. Todos 

os locais avaliados apresentaram valores de pH e DO dentro do limite permitido 

pela legislação brasileira, apesar do ponto de coleta P8 apresentar uma 

concentração de oxigênio dissolvido próxima ao limite.  

TABELA  5.1 – Estatística descritiva das características físico-químicas das 

amostras de água superficial coletadas na bacia do rio Monjolinho. 

 Características físico-químicas das amostras de água 

 
Temperatura 

(ºC) 
pH 

DO 

(mg L-1) 

EC 

(µS cm-1) 

TOC 

(mg L-1) 

Intervalo 20,5 – 21,5 5,68 – 7,00 6,40 – 9,70 24,42 – 328,90 4,25 – 46,96 

Mediana 20,9 6,77 8,25 195,10 16,67 

Média 21,0 6,68 8,15 195,79 19,87 

DPM 0,4 0,42 1,19 101,72 13,15 

CV (%) 1,70 6,30 14,59 51,95 66,17 

Curtose -0,91 6,33 -1,51 -0,38 2,16 

Assimetria 0,34 -2,42 -0,22 -0,38 1,24 

CONAMA 

141 
n.d. 6 – 9 > 6,0 n.d. n.d. 

 Concentrações das EQTs na água superficial (mg L-1) * 

 Al Ba Fe Mn Zn  

Intervalo 0,012 – 2,748 0,030 – 0,130 0,361 – 2,622 0,016 – 0,380 0,018 – 0,091 

Mediana 0,328 0,054 1,305 0,093 0,061 

Média 0,709 0,065 1,291 0,121 0,056 

DPM 0,944 0,032 0,772 0,117 0,027 

CV (%) 133,20 49,18 59,81 96,00 48,72 

Curtose 2,93 1,50 -0,48 3,86 -1,29 

Assimetria 1,81 1,40 0,46 1,84 -0,08 

CONAMA 

141 
0,100 0,700 0,300 0,100 0,180 

DPM – Desvio padrão médio; CV – Coeficiente de variância; * As EQTs não listadas na tabela apresentaram 

concentrações abaixo do limite de detecção (< LD) em todos os locais amostrados: LDAg = 1,28 µg L-1; LDCd = 

0,15 µg L-1; LDCr = 0,65 µg L-1; LDCu = 2,45 µg L-1; LDNi = 0,45 µg L-1; LDPb = 2,26 µg L-1. n.d. – não determinado. 

Diferentemente dos outros três parâmetros físico-químicos, a EC e a 

TOC apresentaram um grau de variabilidade (CV) superior a 50%, implicando em 
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uma distribuição heterogênea de íons e carbono orgânico total ao longo da bacia 

do rio Monjolinho. Segundo ZHANG et al. 379 e DOABI et al. 144, valores elevados 

de CV indicam a presença de uma fonte de enriquecimento natural ou 

antropogênica ao longo do sistema hídrico. Os valores de curtose e assimetria da 

EC sugerem uma distribuição próxima da normal, enquanto a TOC apresenta uma 

distribuição leptocúrtica e assimétrica para direita. 

Para as análises das espécies químicas, os resultados dos testes de 

adição e recuperação realizados nas amostras de água (Apêndice 23) 

comprovaram que o método utilizado para quantificação foi adequado, resultando 

em recuperações de: 87-107% (Al), 94-108% (Ag), 96-100% (Ba), 100-103% 

(Cd), 97-103% (Cr), 94-101% (Cu), 90-105% (Fe), 94-98% (Mn), 97-110% (Ni), 

94-99% (Pb) e 88-98% (Zn). Com isso em mente, das 11 espécies químicas 

analisadas, 6 delas (Ag, Cd, Cr, Cu, Ni e Pb) apresentaram valores abaixo dos 

respectivos limites de detecção (LD) em todos os locais amostrados. Resultados 

parecidos foram encontrados por BIANCHI et al. 360, CHIBA et al. 362 e BERE et 

al. 380, os quais reportaram concentrações dos íons Cd, Cr, Cu, Ni e Pb abaixo dos 

LD em muitas das amostras de água superficial coletadas no rio Monjolinho nas 

estações secas de 2005, 2008 e 2009, respectivamente.   

Os outros cinco metais apresentaram concentrações acima dos 

limites de detecção em todos os pontos coletados e seus valores médios 

apresentaram a ordem decrescente Fe > Al > Mn > Ba > Zn. Como esperado, as 

maiores concentrações médias encontradas nas amostras foram as do Fe (1,291 

mg L-1), Al (0,709 mg L-1) e Mn (0,121 mg L-1) uma vez que a composição do 

solo presente na sub-bacia estudada é rica desses elementos.111,362,363 Apesar disso, 

as concentrações do Fe e Mn aumentaram gradativamente ao longo do rio 

Monjolinho (P1-P7), enquanto as concentrações do Al apresentaram um aumento 

súbito (de 15 vezes) no local P4, seguido de uma diminuição gradativa até a foz 

do rio (P7). Esse comportamento sugere à presença de uma ou mais fontes de 

contaminação de Al nas proximidades do local P4. 
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Assim como os valores de EC e TOC, as concentrações das EQTs 

apresentaram coeficientes de variância (CV) extremamente altos, os quais 

variaram de 48,7% (Zn) até 133,2% (Al). O Al, Ba e Mn apresentam uma 

distribuição leptocúrtica com assimetria positiva devido aos elevados valores 

positivos dos parâmetros curtose e assimetria, enquanto o Zn exibe uma 

distribuição platicúrtica sem assimetria. Dentre todos os elementos, o Fe é o único 

que apresenta uma distribuição próxima da normal devido aos baixos valores de 

curtose e assimetria. 

Dentre os locais avaliados, o ponto de coleta P8 apresenta, em geral, 

as maiores concentrações de EQTs, TOC e EC, enquanto ao longo do rio 

Monjolinho o local P4 destaca-se devido aos elevados valores de Al, EC e TOC. 

Esses resultados são esperados, uma vez que o Córrego da Água Quente (P8) é 

um afluente altamente poluído que recebe aproximadamente 15% de todo o esgoto 

não tratado produzido na cidade de São Carlos, enquanto o local P4 é localizado 

logo após a foz deste afluente no rio Monjolinho.370,381 

Dos 8 pontos de coleta realizados, todos apresentaram concentrações 

de Fe acima das consideradas seguras para preservação das comunidades 

aquáticas (0,3 mg L-1), enquanto 75% e 37% dos locais exibiram concentrações 

de Al e Mn acima do limite permitido (0,1 mg L-1), respectivamente.141 Por outro 

lado, as concentrações de Ba e Zn em todos os pontos amostrados foram abaixo 

dos valores limites definidos pelo CONAMA.  

Apesar de essências para o funcionamento de muitos organismos, os 

elementos Fe e Mg podem apresentar fortes efeitos nocivos em organismos 

aquáticos dependendo do teor presente na água.382 Em crustáceos, altas 

concentrações de Mn podem influenciar o funcionamento dos músculos e causar 

uma bioacumulação em diferentes sistemas orgânicos, afetando o sistema imune 

e o processo de alimentação.383 A contaminação da água por Fe pode causar, 

diretamente ou indiretamente, a diminuição da abundância e diversidade de 

peixes, invertebrados bentônicos e perifíton, além de poder agir como agente de 
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degeneração em células de organismos aquáticos.384 Por sua vez, as espécies 

químicas de alumínio (Al3+, AlOH2+, Al(OH)2
+, Al(OH)3, Al(OH)4

-, entre outras) 

demonstraram interferir negativamente na respiração branquial dos peixes, além 

de causar desregulamento endócrino e alterações histopatológicas no fígado e rim, 

e afetar os processos de reprodução e mortalidade em invertebrados de água 

doce.385 

De forma geral, as concentrações das espécies químicas, a EC e a 

TOC aumentam da nascente (P1) até a jusante da ETE (P4), devido às fontes 

antropogênicas presentes ao longo do rio Monjolinho, para em seguida 

diminuírem até a foz do rio (P7). Este comportamento, conjuntamente à variação 

contrária apresentada pelas concentrações de DO, sugerem que o rio Monjolinho 

passa por um processo de autodepuração ao longo de seu percurso.360,370 

5.3.2 - Identificação das fontes de contaminação 

A correlação de Spearman e a análise por componentes principais 

(PCA) foram utilizados para identificar possíveis fontes de contaminação naturais 

ou antropogênicas ao longo da bacia do rio Monjolinho. Os coeficientes de 

correlação de Spearman (rS) encontrados para as características físico-químicas 

das amostras de água são apresentados na TABELA  5.2.  

Os rS encontrados indicaram a existência de uma forte correlação 

positiva entre as concentrações de Fe e Mn (rS = 0,929), sugerindo que a fonte de 

enriquecimento desses dois metais seja a mesma. Neste caso, a composição 

química do latossolo vermelho-amarelo (LVA) distrófico típico da região de São 

Carlos pode ser responsável pelas concentrações de Fe e Mn encontradas nas 

amostras. O LVA é composto por óxidos de ferro, Hematita (Fe2O3), Caulinita 

[Si2Al2O5(OH)4], Gibbsita [γ-Al(OH)3] e Goethita [FeO(OH)], cuja estrutura 

costuma apresentar impurezas de Mn.386,387 A razão atómica Mn : Fe nos minerais 

de goethita da área estudada deve variar entre 0,07 e 0,37, uma vez que os pH dos 

LVA distróficos da região de São Carlos variam entre 4,5 e 6,0.386,387 
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Devido à presença dos minerais Caulinita e Gibbsita nos solos da 

região esperava-se uma forte correlação significativa entre as concentrações de Al 

e Fe, o que não foi observado (rS [Fe-Al] = 0,571). Esse resultado corrobora com a 

teoria apresentada anteriormente neste trabalho sobre a influência de uma ou mais 

fontes antropogênicas de Al ao longo da bacia do rio Monjolinho. 

TABELA  5.2 – Coeficientes de correlação de Spearman para as características 

físico-químicas das amostras de água superficial. 

 pH DO EC TOC Al Ba Fe Mn Zn 

pH 1,000         

DO 0,132 1,000        

EC -0,012 -0,810 1,000       

TOC -0,012 -0,833 0,976 1,000      

Al 0,012 -0,286 0,286 0,310 1,000     

Ba 0,072 -0,762 0,976 0,929 0,214 1,000    

Fe -0,168 -0,500 0,357 0,310 0,571 0,286 1,000   

Mn -0,287 -0,714 0,643 0,595 0,571 0,571 0,929 1,000  

Zn -0,611 -0,714 0,595 0,619 0,071 0,524 0,071 0,381 1,000 

Os coeficientes de correlação significativa em p < 0,05 são apresentados em negrito. 

As concentrações de Ba nas amostras de água também apresentaram 

uma forte correlação positiva com as concentrações de TOC (rS = 0,929) e EC (rS 

= 0,976) e uma alta correlação negativa com as concentrações de DO (rS = -0,762). 

No trabalho realizado por BARRENHA et al. 370 foram encontrados fortes indícios 

do aumento da concentração de TOC decorrente do despejo de esgoto não tratado 

nas águas da bacia do rio Monjolinho. Além disso, outros trabalhos também 

realizados na bacia de interesse mostraram a existência de uma correlação positiva 

significativa entre a EC e as concentrações de F- e NO3
-, as quais foram associadas 

ao despejo de esgoto doméstico e a utilização de fertilizantes nitrogenados, 

respectivamente.353,357,388 Portanto, a correlação positiva do Ba com esses dois 

parâmetros (TOC e EC) sugere que as variações das concentrações deste elemento 
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ao longo da bacia podem ser influenciadas por escoamentos de defensivos 

agrícolas ou despejo de efluentes domésticos não tratados. 

Por fim, a concentração de DO presente na água mostrou altas 

correlações negativas com os parâmetros EC, TOC, Ba, Mn e Zn (rS = -0,714 até 

-0,833). A presença de uma elevada concentração de carbono orgânico em águas 

superficiais pode propiciar a proliferação de bactérias, as quais utilizam o O2 

presente na água para realização da aerobiose.389 As outras correlações com as 

espécies metálicas e a EC podem estar relacionadas com a interdependência das 

espécies iônicas com os locais mais poluídos, os quais costumam apresentar 

maiores concentrações de TOC, propiciando uma maior proliferação de 

microrganismos aeróbios. 

No Apêndice 22 são exibidos os autovalores calculados para a PCA 

e as respectivas porcentagens de variância explicadas por cada um deles, enquanto 

na TABELA 5.3 são apresentados os coeficientes de ponderação associados a 

cada variável e componente principal (PC) significativo. Seguindo o critério de 

Kaiser, os PC significativos nesta análise são o PC 1, PC 2 e PC 3 por 

apresentaram autovalores maiores que a unidade (λi > 1). Os três componentes 

principais resumem efetivamente a maior parte da variação total dos dados 

experimentais (90,70%), sendo o PC 1 responsável pela maior parte (58,4%), 

enquanto o PC 2 e PC 3 responsáveis por 16,9% e 15,4%, respectivamente. 

Portanto, os primeiros três PC foram utilizados para estudar o conjunto de dados 

experimentais e, com a ajuda dos coeficientes de ponderação calculados para cada 

um deles (TABELA 5.3), foi possível entender a influência e importância de cada 

variável nos componentes principais.  

Os valores dos coeficientes de ponderação associados ao PC 1 

mostram que as variáveis TOC, EC, Ba e Mn destacam-se das demais. No 

segundo componente principal (PC 2), a variável relacionada a concentração de 

alumínio distingue-se das demais, implicando que o PC 2 representa o gradiente 
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de concentração de Al das amostras. Por fim, o PC 3 está fortemente interligado 

à concentração de Fe nas amostras de água. 

TABELA 5.3 – Valores dos coeficientes de ponderação associados a cada variável 

e componentes principais significativos 

Variáveis 
Coeficientes de 

PC1 

Coeficientes de 

PC2 

Coeficientes de 

PC3 

EC 0,445 0,094 -0,097 

TOC 0,488 -0,007 -0,114 

Al 0,067 0,887 0,099 

Ba 0,447 -0,283 -0,228 

Fe 0,241 0,034 0,821 

Mn 0,446 -0,174 0,281 

Zn 0,320 0,306 -0,403 

Estas fortes correlações entre as variáveis e os PC são visíveis na 

FIGURA 5.4, uma vez que o Fe, Al, EC e TOC apresentam vetores de elevado 

comprimento e próximos aos respectivos eixos.390 Por outro lado, os elevados 

ângulos (~90º) existentes entre os vetores do Fe, Al e o grupo EC, TOC, Zn e Ba 

confirmam a baixa correlação entre essas variáveis, também mostradas pelo test 

de Spearman. A correlação do Zn com as variáveis EC, TOC e Ba sugere que suas 

concentrações podem estar ligadas a fatores antropogênicos como o escoamento 

do fertilizante sulfato de zinco, amplamente utilizado na região agrícola de São 

Carlos.362 

O gráfico dos componentes principais (FIGURA 5.4) mostra que os 

locais P8 (Córrego da Água Quente) e P4 encontram-se afastado dos demais 

pontos de amostragem e apresentam os piores indicadores dos parâmetros físico-

químicos avaliados e a maior concentração de Al, respectivamente. O descarte 

dos efluentes da ETE de São Carlos entre o local P3 e P4 é o provável responsável 

pelo aumento das concentrações de Al no rio Monjolinho, uma vez que esta ETE 
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utiliza policloreto de alumínio (PAC) como agente coagulante no tratamento 

convencional do esgoto.391,392 Além disso, na FIGURA 5.4, o local P4 encontra-

se no quadrante positivo do eixo PC1, sugerindo a possível influência de fontes 

antropogênicas, associadas à atividades domésticas, a qual pode ser explicada 

pelo desaguamento do Córrego da Água Quente nas proximidades do local P4.  

 

FIGURA 5.4 – Gráfico dos componentes principais (PC1 x PC2 x PC3) das 

características físico-químicos das águas superficiais da bacia do rio Monjolinho. 

→ ordenamento das variáveis; ● ordenamento das amostras. 

O ponto de coleta P7 (foz) também se encontra afastado dos demais, 

mostrando uma forte relação com PC 3, devido às elevadas concentrações de Fe 

e Mn encontradas neste local, associadas principalmente a fontes de origem 

natural. Entretanto, a posição dos locais P5 e P6 no gráfico, não indica uma 

predominância evidente de alguma das três fontes possíveis existentes na região 

(natural, doméstica e agrícola). O fato de as concentrações nesses pontos serem 
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menores que as dos locais precedentes pode ser consequência do processo de 

autodepuração do rio. Por outro lado, a localização do ponto P2 no gráfico indica 

uma leve contaminação por fontes agrícolas e uma total ausência de 

enriquecimento por fontes naturais ou industriais. Os pontos de amostragens P1 

(nascente) e P3 encontram-se nos quadrantes negativos em relação aos eixos dos 

três componentes principais, indicando que esses locais apresentam os menores 

níveis de degradação na região estudada. 

5.3.3 - Avaliação dos riscos ecológicos 

Os índices de contaminação individuais calculados utilizando-se as 

concentrações dos elementos nas amostras de água são apresentados na FIGURA 

5.5. Os valores de CF calculados indicaram que as amostras de água apresentaram 

contaminações extremas por Al (68,88) e Mn (8,71), contaminações elevadas por 

Fe (3,94), médias por Ba (2,35) e insignificantes para Zn (0,87). As águas 

superficiais do Córrego da água doce (P8) mostraram os maiores valores de CF 

para Ba (4,27), Mn (24,27) e Zn (1,46), os quais correspondem a níveis de 

contaminação elevados, extremos e moderados, respectivamente. A contaminação 

de Fe ao longo do rio Monjolinho (P2 até P7) aumentou gradativamente, passando 

de contaminações moderadas (CFP2 = 1,42) a extremas (CFP7 = 7,26). Para o Al, 

todos os locais amostrados apresentaram contaminações extremas, com exceção 

do local 2 (nível elevado), enquanto apenas os locais P4 e P8 apresentaram algum 

grau de poluição por Zn (moderado). Entretanto, o fator de contaminação (CF) 

não diferencia os tipos de enriquecimento (natural ou antropogênico) que ocorrem 

na área de estudo. Por esse motivo, utilizou-se o fator de enriquecimento (FE) 

para averiguar os níveis de contaminação decorrentes apenas das fontes 

antropogênicas. 
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FIGURA 5.5 – Diagrama de caixa dos índices CF e FE calculados para as 

amostras de água superficial. As caixas representam os percentis 25, 50 (mediana) 

e 75. Valores mínimos (┴), máximos (┬) e médios (●). 

Diferentemente dos CF, os valores médios de FE encontrados para a 

região de estudo indicaram que as águas superficiais apresentaram apenas um 

enriquecimento elevado por Al (18,62) e baixo a moderado por Mn (2,18), 

enquanto não foram constatadas contaminações antropogênicas por Ba (0,81) e 

Zn (0,28). Assim como evidenciado pela PCA, os maiores valores de FEAl foram 

constatados para o local P4 (64,51) localizado após a ETE, apresentando um nível 

de enriquecimento extremo. Entretanto, a contaminação antropogênica por Al 

parece não estar ligada apenas a ETE de São Carlos, uma vez que mesmo os locais 

mais próximos a nascente (P2 e P3) apresentaram níveis de enriquecimento de Al 

moderados a elevados (3,53 ≤ FE ≤ 8,57). Após o local P4, o nível de 

enriquecimento do Al decai de elevado a extremo (FEP5 = 34,72) até moderado 
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(FEP7 = 4,76), devido ao processo de autodepuração do rio e ao aumento das 

concentrações do elemento de referência (Fe).  

Os resultados encontrados para o Mn também estão de acordo com 

os resultados da PCA e das correlações de Spearman, visto que 5 dos 7 locais 

avaliados no rio Monjolinho apresentaram fatores de enriquecimento muito 

baixos ou de baixos a moderados (1,89 ≥ FEMn ≥ 0,83). Esses valores sugerem 

que as concentrações de Mn acompanham as variações das concentrações do 

elemento de referência (Fe), o qual representa as contribuições das fontes naturais 

nas concentrações das EQTs. Como esperado, os locais P2 (FEMn = 3,48) e P8 

(FEMn = 4,56) são exceções, mostrando um enriquecimento moderado por Mn 

devido aos elevados impactos antropogênicos associados as atividades agrícolas 

e ao despejo de esgoto não tratado, respectivamente. Por outro lado, todos os 

valores de FE para Ba e Zn foram abaixo de 1, sugerindo que as concentrações 

dessas espécies químicas não apresentaram uma contribuição antropogênica 

significativa. 

Utilizando-se os valores dos CF e FE foram calculados os índices 

ecológicos coletivos (FIGURA 5.6), os quais possibilitaram avaliar os níveis de 

poluição totais e os riscos ecológicos à fauna e flora da região estudada. Os valores 

médios dos índices PLI (4,63), mCd (16,95) e IPITh (2,60) sugerem que, de forma 

geral, a área de estudo apresenta um elevado grau de poluição, enquanto o valor 

do índice de riscos ecológicos PERI (5,25) evidenciou a inexistência de riscos 

para as comunidades aquáticas da região. Os valores de PLI calculados utilizando-

se os CF apontam que todos os locais amostrados apresentam águas poluídas, com 

destaque para os locais P4 (PLI = 6,94) e P8 (PLI = 7,01), os quais ostentaram os 

maiores valores deste índice.  

Os valores mCd encontrados permitem classificar mais 

detalhadamente os níveis de poluição para cada ponto de coleta tomando como 

referências as concentrações das EQTs na nascente do rio. Os resultados mostram 

um aumento nos níveis de poluição da nascente (P1) até o local P4 (jusante da 
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ETE), e uma posterior diminuição gradativa da contaminação até a foz do rio. As 

atividades agrícolas localizadas nas proximidades do local P2 resultaram em um 

grau de contaminação moderado na água do rio Monjolinho (mCd = 3,13), 

enquanto que as contribuições das atividades humanas desenvolvidas na zona 

urbana (P3) incrementaram o nível de poluição para a categoria de moderado a 

elevado (mCd = 4,16). Após esse ponto, ocorre um aumento súbito na 

contaminação do rio (mCd = 49,60) decorrente principalmente das elevadas 

concentrações de Al associadas aos efluentes da ETE e, em segundo plano, a 

contribuição do Córrego da Água Quente (P8) altamente poluído (mCd = 11,27), 

resultando em uma contaminação extrema do local P4. 

 

FIGURA 5.6 – Índices ecológicos coletivos calculados para os locais avaliados 

ao longo da bacia do rio Monjolinho. 

Devido à presença pouco relevante de atividades humanas no trecho 
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P5 (mCd = 27,31) e para elevados nos pontos P6 e P7 (12 > mCd > 11). Vale 

ressaltar que, mesmo com o processo de autodepuração do rio, os níveis de 

contaminação permanecem elevados até a foz, indicando que, neste caso, os 

processos físico-químicos naturais não conseguem mitigar completamente a 

contaminação causada pelas atividades antropogênicas.  

Os valores de IPITh, baseados nas concentrações limite definidas pela 

legislação brasileira, também mostraram um comportamento parecido aos do 

mCd. De acordo com esse índice, a nascente do rio Monjolinho (P1) e os dois 

pontos mais próximos dela (P2 e P3) não apresentaram níveis de poluição 

significativos (IPITh < 1).  Por outro lado, o local P4 apresentou um grau de 

contaminação extremo (IPITh = 6,70), enquanto os demais locais avaliados no rio 

Monjolinho (4,02 ≥ IPITh ≥ 2,47) e no Córrego da Água Quente (IPITh = 2,67) 

apresentaram níveis elevados de poluição. Apesar dos elevados graus de 

contaminação, a avaliação de riscos ecológicas realizada através do índice PERI 

indicou a ausência de riscos para as comunidades aquáticas da região. Esse 

resultado deve-se ao fato dos elementos quantificados (> LD) apresentarem 

fatores de resposta tóxica (Tr) nulos (Fe, Al e Mn) ou baixos (Ba e Zn).111,393 

A TABELA  5.4 mostra os valores dos índices ecológicos mCd, IPITh 

e PERI calculados a partir das concentrações de todas as EQTs encontradas nas 

águas superficiais do rio Monjolinho coletadas nos períodos de seca dos anos 

2008, 2008/2009, 2011 e 2022. Os valores de mCd mostram que, de forma geral, 

os níveis de poluição ao longo dos anos aumentaram em todos os locais avaliados. 

De acordo com esse índice, no local P2 a poluição incrementou aproximadamente 

3 vezes desde 2008, enquanto no local P3 verificou-se um aumento de 3 vezes de 

2008 para 2009 e uma posterior estabilização até 2022. Os locais P4 e P7 

apresentaram aumentos nos níveis de contaminação de aproximadamente 24 e 4 

vezes em comparação a 2008, os quais estão associados predominantemente com 

as elevadas concentrações de Al presentes nas amostras de 2022. Vale ressaltar 

que no trabalho de CHIBA et al. 362 também foram quantificadas as concentrações 
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de alumínio nas amostras de água, entretanto, as mesmas não foram superiores ao 

limite de detecção (< 0,020 mg L-1) nos pontos de amostragem de interesse. A 

amostra de água coletada em 2022 no Córrego da Água Quente também 

apresentou uma contaminação aproximadamente 5 vezes maior que a do período 

2008/2009. 

TABELA  5.4 – Níveis de poluição e riscos ecológicos calculados para amostras 

de água superficial da bacia do rio Monjolinho em diferentes períodos. 

Índice Período P1* P2 P3 P4 P7 P8 

mCd 

2008 a 1,00 1,16 1,20 2,08 – – 

2008/2009 b 1,00 1,45 4,06 2,52 – 2,22 

2011 c 1,00 – 3,91 – 2,61 – 

2022 d 1,00 3,13 4,16 49,60 11,14 11,27 

IPITh 

2008 a 1,67 0,81 0,73 1,51 – – 

2008/2009 b 1,63 0,80 1,26 1,50 – 1,61 

2011 c 18,50 – 13,16 – 23,24 – 

2022 d 0,37 0,71 0,88 6,70 2,98 2,67 

PERI 

2008 a 53 93 97 177 – – 

2008/2009 b 53 103 147 193 – 202 

2011 c 43 – 67 – 73 – 

2022 d 3 8 4 5 4 10 

As concentrações utilizadas para os cálculos dos índices ecológicos foram extraídas de: a CHIBA et al. 
362; b BERE et al. 380; c FERREIRA et al. 353; d este trabalho; * As concentrações das EQTs na nascente 

(ou próximas) foram utilizadas como valores de background. 

Por outro lado, os resultados associados ao índice IPITh mostram que 

as amostras de água coletadas em 2008, 2009 e 2011 apresentam concentrações 

de metais acima dos limites considerados seguros desde a nascente do rio 

Monjolinho (P1). Além disso, diferente do observado neste estudo, no período de 

2008 até 2011, o IPITh apresentou valores estáveis da nascente até o último ponto 

de coleta. A maior parte das amostras coletadas na bacia do rio Monjolinho de 
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2008 até 2022 não apresentaram riscos ecológicos significativos, com exceção 

dos locais P4 e P8 nos períodos de 2008 e 2008/2009, nos quais foram constatados 

riscos moderados para a fauna e flora dos locais devido as maiores contaminações 

por EQTs com elevados fatores de resposta tóxica (Cd, Cu, Pb e Ni). 

Com base nos resultados encontrados, os testes de mitigação 

utilizando-se a MMM-N7 como material adsorvente foram realizados nas 

amostras de água P4 (jusante da ETE) e P8 (Córrego da Água Quente), as quais 

apresentaram os maiores níveis de contaminação conforme apontado pelo índice 

PLI.  

5.3.4 - Remoção das EQTs utilizando-se a MMM-N7 

Os resultados dos testes de mitigação realizados para as amostras P4 

e P8 coletadas na jusante da ETE e na foz do Córrego da Água Quente são 

apresentados na FIGURA 5.7.  

 

FIGURA 5.7 – Remoção das EQTs nas amostras de água (A) P4 e (B) P8 

utilizando-se a MMM-N7 como material adsorvente. 
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As porcentagens de remoção das espécies metálicas encontradas 

indicaram que a MMM-N7 apresentou uma maior eficácia no tratamento da 

amostra P8, a qual contém as maiores concentrações dos elementos, com exceção 

do Al. De forma geral, a remoção média das EQTs pela MMM-N7 apresentou a 

ordem crescente Ba (11,3%) < Mn (20,4%) < Al (31,8%) < Fe (43,2%) < Zn 

(47,4%), a qual pode estar associada a fatores como: 1) as concentrações das 

espécies químicas; 2) à afinidade e competição dessas espécies pelos sítios ativos 

da MMM-N7; 3) à interferência de compostos orgânicos presentes na água do rio; 

ou 4) uma mistura de todos esses fatores. 

Para averiguar se o processo de mitigação repercutiria positivamente 

nas comunidades aquáticas dos locais avaliados foram realizadas avaliações de 

riscos ecológicos utilizando-se as concentrações das EQTs após o processo de 

adsorção (TABELA  5.5). Os novos valores dos índices ecológicos PLI e mCd 

indicaram que os locais P4 e P8 continuam poluídos e com níveis de poluição 

extremos e moderados a elevados, respectivamente. Entretanto, vale ressaltar que 

esses índices consideram as concentrações dos elementos encontrados na nascente 

(local P1) como valores de background, as quais, neste caso, foram muito 

inferiores aos limites definidos pelo CONAMA como seguros para o ambiente 

aquático. Portanto, esse resultado sugere que a MMM-N7 foi incapaz de restauras 

as concentrações dos metais aos níveis iniciais encontrados na nascente do rio, 

principalmente por não conseguir remover efetivamente as elevadas 

concentrações de Al e Mn presentes nas amostras P4 e P8, respectivamente.  

De forma parecida, os valores do índice IPITh indicaram que os níveis 

de poluição dos locais P4 e P8 diminuíram. Apesar disso, no local P4 a poluição 

permaneceu extrema principalmente devido à baixa remoção de Al pela 

membrana (~12%), enquanto no local P8 os níveis diminuíram de elevados para 

moderados. Esse resultado sugere que a MMM-N7 foi eficaz na redução dos 

níveis de poluição dos locais tratados, reduzindo as concentrações das EQTs, 
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proporcionando uma melhor preservação do equilíbrio natural das comunidades 

aquáticas. 

TABELA  5.5 – Comparação dos índices ecológicos calculados para as amostras 

de água P4 e P8 antes e após o processo de mitigação. 

Índice Mitigação 
Local 

P4 P8 

PLI 
Antes 6,94 7,01 

Depois 5,78 3,57 

mCd 
Antes 49,6 11,3 

Depois 43,4 6,7 

IPITh 
Antes 6,70 2,67 

Depois 5,71 1,39 

5.4 - Conclusões parciais 

Este trabalho teve como objetivo avaliar os níveis de poluição e os 

riscos ecológicos associados à presença de EQTs na bacia do rio Monjolinho antes 

e após o processo de mitigação realizado utilizando-se a MMM-N7. Os resultados 

da quantificação das espécies químicas mostram que as concentrações de Al 

encontradas entre o local P4 e P7 apresentaram valores entre 4 e 27 vezes maiores 

que os limites definidos pelo CONAMA. Além disso, as concentrações de Al, Ba, 

Fe, Mn e Zn apresentam elevados graus de variabilidade (> 50%), indicando a 

presença de fontes de enriquecimento naturais ou antropogênicas ao longo da 

bacia. 

As análises multivariadas PCA e correlação de Spearman sugerem 

que os efluentes provenientes da ETE de São Carlos são os responsáveis pelas 

elevadas concentrações de Al encontradas nas amostras de água, enquanto o 

despejo inadequado de esgoto e o escoamento de defensivos agrícolas podem ser 

os responsáveis pelas concentrações de TOC e EC. Por outro lado, fatores 
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geogênicos podem ser responsáveis pelas concentrações de Fe e Mn presentes nas 

águas da bacia do rio Monjolinho. 

Os valores médios dos índices coletivos calculados com as 

concentrações iniciais dos elementos indicaram um elevado grau de contaminação 

da bacia do rio Monjolinho, principalmente nos pontos de amostragens 

localizados após a ETE de São Carlos (P4-P8). De forma geral, as amostras de 

água apresentaram uma poluição extrema associada ao Al e Mn. Apesar disso, o 

índice PERI não indicou riscos a comunidade aquática do sistema hídrico 

estudado devido às baixas toxicidades do Al, Fe e Mn para os organismos 

aquáticos. Após o processo de mitigação utilizando-se a MMM-N7, as 

concentrações dos metais decaíram entre 2,3% e 70,1%, resultando na diminuição 

dos níveis de poluição. A avaliação dos riscos ecológicos após o processo de 

mitigação apontou que os níveis de poluição decaíram para muito baixos quando 

considerados como referência os limites definidos pela legislação brasileira. Por 

esse motivo, a MMM-N7 apresenta um elevado potencial para remoção de íons 

metálicos da água e possível utilização em processos de mitigação de áreas 

afetadas por esse tipo de EQTs. 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

6 - CONCLUSÕES FINAIS E RECOMENDAÇÕES 
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6.1 - Conclusões finais 

Neste trabalho foi desenvolvido o novo software HERisk, o qual 

apresentou um elevado potencial na avaliação dos riscos ecológicos e à saúde 

humana associados à presença de EQTs em diferentes áreas contaminadas. Dentre 

as novidades desse novo programa, destacam-se: um arquivo de entrada versátil 

e adaptável à necessidade do usuário e a inclusão de rotinas para realização das 

avaliações dos riscos radiológicos e ecológicos. Além disso, o HERisk também 

considera parâmetros de exposição cujos valores mudam conforme o avançar da 

idade dos residentes, permitindo avaliações de risco à saúde humana mais 

realistas. 

A aplicação do HERisk utilizando-se dados obtidos da literatura 

evidenciou a importância desta ferramenta para caracterizar os riscos associados 

à exposição a EQTs e estimar sua variação em períodos específicos. Justamente, 

sua aplicação na área de mineração de níquel em Itagibá revelou a urgência na 

necessidade de maiores atenções à contaminação por espécies metálicas nesta 

região. Neste caso, o software apontou que a atividade mineradora contínua da 

região pode se tornar uma ameaça ao equilíbrio do ecossistema e à saúde da 

população local, a qual utiliza o solo e água da região para seu sustento. 

A síntese e modificação do material mesoporos MCM-41 e posterior 

desenvolvimento das MMMs para tratamento de águas contendo EQTs foram 

realizadas com sucesso, conforme indicado pelas caracterizações dos materiais 

realizadas por adsorção/dessorção de N2, ATR-FTIR, DSC, DRX, MEV-EDS, 

RMN, TEM e TGA. Além disso, constatou-se uma distribuição uniforme dos 

aditivos e uma interação parcial dos mesomateriais com a matriz polimérica 

devido à alta porosidade das MMMs sintetizadas.  

O estudo preliminar de adsorção mostrou que a MMM à base de PES 

e SH-MCM-41 apresentou o maior potencial de adsorção para CBZ (QCBZ = 17,38 

± 0,11 µmol m-2), enquanto nenhuma das membranas destacou-se na remoção dos 

íons metálicos. Os resultados da matriz de Doehlert sugerem que o aumento dos 
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valores das variáveis independentes: i) tempo de contato, ii) concentração inicial 

de CBZ e iii) quantidade de SH-MCM-41 incorporada à matriz polimérica de PES 

influencia significativamente nas capacidades de adsorção das MMM-S para a 

CBZ. Por outro lado, apenas as concentrações iniciais das espécies químicas 

influenciam as remoções dos íons metálicos pelas MMM-S.  

A aplicação do HERisk para avaliação dos riscos ecológicos 

associados à presença de metais na bacia do rio Monjolinho antes e após o 

processo de mitigação foi realizada com sucesso. As concentrações de Fe e Al 

encontradas na maioria dos locais avaliados apresentaram valores 

significativamente superiores aos limites definidos pela legislação brasileira. 

Além disso, as concentrações de Al, Ba, Fe, Mn e Zn apresentam elevados graus 

de variabilidade (> 50%), indicando a presença de fontes de enriquecimento 

naturais ou antropogênicas ao longo da bacia. As análises multivariadas sugeriram 

que os efluentes da ETE de São Carlos, o escoamento de defensivos agrícolas e 

os efluentes domésticos não tratados podem ser os responsáveis pelas 

concentrações de Al, TOC e EC, enquanto fatores geogênicos podem ser 

responsáveis pelas concentrações de Fe e Mn. 

Os valores médios dos índices coletivos calculados com as 

concentrações iniciais das EQTs na água mostram um grau de contaminação 

elevado da bacia do rio Monjolinho, principalmente nos pontos de amostragens 

localizados após a ETE de São Carlos (P4-P8). Apesar disso, nenhum local 

avaliado apresentou riscos as comunidades aquáticas, uma vez que as espécies 

quantificas com concentrações > LD apresentam uma toxicidade baixa ou irrisória 

para os organismos aquáticos. O processo de mitigação utilizando-se a MMM-N7 

resultou em uma diminuição entre 2,3% e 70,1% das concentrações dos elementos 

químicos nas amostras P4 e P8. A avaliação de riscos ecológicos após o processo 

de mitigação apontou que os níveis de poluição decaíram para nulos quando 

considerados os limites do CONAMA como valores de referência. Por esses 

motivos, o software HERisk e a MMM-N7 demonstraram ser ótimas ferramentas 
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para a caracterização dos riscos e a mitigação de águas superficiais em áreas 

contaminadas por EQTs, respectivamente. 

6.2 - Recomendações para trabalhos futuros 

Devido às restrições laboratoriais e do tempo para conclusão desta tese 

decorrentes da pandemia de COVID-19 recomenda-se para trabalhos futuros:  

• Implementar o método de Monte Carlo no software HERisk, o qual 

possibilitaria análises probabilísticas dos riscos ao ambiente e à população de 

uma região contaminada por EQTs, tornando as avaliações espaço-temporais 

de riscos radiológicos, ecológicos e à saúde humana mais realísticas. 

• Analisar sob diferentes condições experimentais a capacidade de adsorção das 

MMMs para outros sistemas de adsorção multielementares, contendo íons 

metálicos, fármacos e outras substâncias potencialmente nocivas. 

• Realizar estudos em escala piloto das remoções de EQTs utilizando-se as 

MMMs desenvolvidas neste estudo. 

• Realizar ensaios de permeabilidade de EPTs para as MMMs sintetizadas. 

• Aplicar o software HERisk em outras regiões de elevado impacto 

antropogênico, com a finalidade de avaliar a robustez e aplicabilidade dessa 

ferramenta. 

• Aplicar as MMMs para tratamento de efluentes industriais e domésticos. 
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Apêndice 1: Parte da planilha “Scenary” do arquivo de entrada que contém as 

principais chaves do programa. 
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Apêndice 2: Equações presentes no software HERisk usadas para realização das avaliações de riscos radiológicos, ecológico e 

à saúde humana. 

Avaliação de riscos à saúde humana 

Descrição  Equação Parâmetros usados Referência 

Cálculo de doses ou concentrações de exposição 

Dose diária de espécies 

químicas para a idade 

inicial IA que adentram 

o organismo via 

ingestão de solo 

(mg kg-1 d-1) 

𝐷𝑖𝑛𝑔𝑠
 𝐼𝐴 (𝑡)  = ∑

𝐶𝑠(𝑡) ∙ 𝐼𝑅𝑠(𝑖) ∙ 𝐶𝐹1 ∙ 𝐹𝐼𝑠 ∙ 𝐸𝐹(𝑖) ∙ ∆𝑡

𝐵𝑊(𝑖) ∙ 𝐴𝑇

𝐸𝐷

𝑡=∆𝑡

      (𝐴1) 

Cs (t) = Concentração da espécie química no solo no tempo t (mg 

kg-1); IRs (i) = Taxa de ingestão de solo para a faixa etária i (mg d-

1); CF1 = Fator de conversão (kg mg-1); FIs = Fração de solo 

ingerida que está contaminada; EF (i) = Frequência de exposição 

para a faixa etária i (d a-1); BW (i) = Peso corporal para a faixa 

etária i (kg); AT = tempo médio de exposição (d); Δt = Variação do 

tempo (a); ED = Número de anos de duração da exposição. 

U.S. EPA 94 

Dose diária de espécies 

químicas para a idade 

inicial IA que adentram 

o organismo via 

ingestão de água 

 (mg kg-1 d-1) 

𝐷𝑖𝑛𝑔𝑤
 𝐼𝐴 (𝑡)  = ∑

𝐶𝑤(𝑡) ∙ 𝐼𝑅𝑤(𝑖) ∙ 𝐸𝐹(𝑖) ∙ ∆𝑡

𝐵𝑊(𝑖) ∙ 𝐴𝑇

𝐸𝐷

𝑡=∆𝑡

      (𝐴2) 
Cw (t) = Concentração da espécie química na água no tempo t (mg 

L-1); IRs (i) = Taxa de ingestão de água para a faixa etária i (L d-1). 
U.S. EPA 94 

Dose diária de espécies 

químicas para a idade 

inicial IA absorvidas 

por contato dérmico 

com solo 

(mg kg-1 d-1) 

𝐷𝑑𝑒𝑟𝑠

 𝐼𝐴 (𝑡)  = ∑
𝐶𝑠(𝑡) ∙ 𝐶𝐹1 ∙ 𝑆𝐴𝑠(𝑖) ∙ 𝐴𝐹(𝑖) ∙ 𝐴𝐵𝑆 ∙ 𝐸𝑉𝑠(𝑖) ∙ 𝐸𝐹(𝑖) ∙ ∆𝑡

𝐵𝑊(𝑖) ∙ 𝐴𝑇

𝐸𝐷

𝑡=∆𝑡

     (𝐴3) 

SAs (i) = Área superficial da pele disponível para contato com o 

solo para a faixa etária i (cm2); AF (i) = Fator de aderência do solo 

para a faixa etária i (mg cm-2 evento-1); ABS = Fração do 

contaminante que é absorvida pela pele; EVs (i) = Frequência de 

eventos para a faixa etária i (eventos d-1). 

U.S. EPA 96 
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Continuação 

Avaliação de riscos à saúde humana 

Descrição  Equação Parâmetros usados Referência 

Dose diária de espécies 

químicas para a idade 

inicial IA absorvidas por 

contato dérmico com 

água 

 (mg kg-1 d-1) 

𝐷𝑑𝑒𝑟𝑤

 𝐼𝐴 (𝑡)  = ∑
𝐶𝑤(𝑡) ∙ 𝐶𝐹3 ∙ 𝑆𝐴𝑤(𝑖) ∙ 𝑃𝐶 ∙ 𝐸𝑇𝑤(𝑖) ∙ 𝐸𝑉𝑤(𝑖) ∙ 𝐸𝐹(𝑖) ∙ ∆𝑡

𝐵𝑊(𝑖) ∙ 𝐴𝑇

𝐸𝐷

𝑡=∆𝑡

  (𝐴4) 

CF3 = Fator de conversão volumétrico (L cm-3); SAw (i) = Área 

superficial da pele disponível para contato com água ao nadar 

ou tomar banho para a faixa etária i (cm2); PC = 

Permeabilidade dérmica das espécies químicas (cm h-1); ETw (i) 

= Tempo de exposição à água ao nadar ou tomar banho para a 

faixa etária i (h evento-1); EVw (i) = Frequência de eventos de 

natação ou banho para a faixa etária i (eventos d-1). 

U.S. EPA 96 

Concentração de 

exposição para a idade 

inicial IA 

(mg m-3) 

𝐸𝐶𝐼𝐴 (𝑡) = ∑
𝐶𝑎𝑖𝑟 (𝑡) ∙ 𝐸𝑇𝑖𝑛ℎ (𝑖) ∙ 𝐸𝐹(𝑖) ∙ ∆𝑡

𝐴𝑇ℎ

𝐸𝐷

𝑡=∆𝑡

        (𝐴5) 

Cair (t) = Concentração de espécies químicas no vapor ou 

material particulado no tempo t (mg m-3); ETinh (i) = Tempo de 

exposição na idade i (h d-1); ATh = Tempo médio de exposição 

(h). 

U.S. EPA 95 

Modelagem do transporte de contaminantes presentes no solo e na água para receptores biológicos que servirão como alimento para humanos 

Concentração de 

espécies químicas na 

carne ou leite derivados 

da ingestão acidental de 

solo pelo gado  

(mg kg-1) 

𝐶𝑀−1 (𝑡)  = 𝐶𝑠 (𝑡) ∙ 𝐵𝑇𝐹𝑠−𝑀 ∙ 𝐼𝑅𝑠−𝑐𝑎𝑡𝑡𝑙𝑒 ∙ 𝐹𝑎 ∙ 𝐹𝑝         (𝐴6) 

BTFs-M = Fator de biotransferência das espécies químicas do 

solo para a carne ou leite (d kg-1); IRs-cattle = Taxa de ingestão 

de solo do gado de corte ou leite (kg d-1); Fa = Fração do local 

que está contaminada; Fp = Fração do ano em que o gado 

permanece no local contaminado. 

HEALTH 

CANADA 

100 

Concentração de 

espécies químicas na 

carne ou leite derivados 

da ingestão de água pelo 

gado  

(mg kg-1) 

𝐶𝑀−2 (𝑡)  = 𝐶𝑤 (𝑡) ∙ 𝐵𝑇𝐹𝑤−𝑀 ∙ 𝐼𝑅𝑤−𝑐𝑎𝑡𝑡𝑙𝑒 ∙ 𝑓𝑤         (𝐴7) 

BTFw-M = Fator de biotransferência das espécies químicas da 

água para a carne ou leite (d kg-1); IRw-cattle = Taxa de ingestão 

de água do gado de corte ou leite (L d-1); fw = Fração diária da 

água consumida que está contaminada. 

HEALTH 

CANADA 

100 
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Continuação 

Avaliação de riscos à saúde humana 

Descrição  Equação Parâmetros usados Referência 

Modelagem do transporte de contaminantes presentes no solo e na água para receptores biológicos que servirão como alimento para humanos 

Concentração de 

espécies químicas na 

carne ou leite de gado 

derivados da ingestão 

de plantas de ração 

contaminada  

(mg kg-1) 

𝐶𝑀−3 (𝑡)  = 𝐶𝑠 (𝑡) ∙ 𝐵𝑇𝐹𝑠−𝑓.𝑝 ∙ 𝐶𝐹2 ∙ 𝐵𝑇𝐹𝑓.𝑝−𝑀 ∙ 𝐼𝑅𝑓.𝑝.−𝑐𝑎𝑡𝑡𝑙𝑒 ∙ 𝐹𝑎 ∙ 𝐹𝑝         (𝐴8) 

BTFs-f.p. = Fator de biotransferência das espécies químicas do 

solo para as plantas de alimentação; CF2 = Ajuste de peso 

seco/úmido (85% de umidade vegetal); BTFf.p.-M = Fator de 

biotransferência das espécies químicas de plantas de ração para 

carne ou leite (d kg-1); IRf.p.-cattle = Taxa de ingestão de plantas de 

ração do gado de corte ou leite (kg d-1). 

HEALTH 

CANADA 

100 

Concentração total de 

espécies químicas na 

carne ou leite  

(mg kg-1) 

𝐶𝑓−𝑀 (𝑡)  = ∑ 𝐶𝑀−𝛾  (𝑡)

3

𝛾=1

         (𝐴9) 

CM-γ = Concentração de espécies químicas na carne ou leite 

derivado de plantas de ração, água ou solo contaminados 

(mg kg-1). 

HEALTH 

CANADA 

100 

Calculation of uncertainties 

Standard uncertainties 𝜎𝐹
2 = ∑ (

𝜕𝐹

𝜕𝑥𝑖
)

2

∙ 𝜎2(𝑥𝑖)         (𝐴10)

𝑁

𝑖=1

 

xi = i-ésimo parâmetro de exposição envolvido em cada caso; 

σ(xi) = Incerteza padrão do i-ésimo parâmetro; (∂F/∂xi) = 

Derivada parcial pela i-ésima variável, também conhecida como 

coeficientes de sensibilidade (c(xi)). 

NERIS et 

al. 79 

Continua 
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Continuação 

Avaliação de riscos ecológicos  

Descrição  Equação Parâmetros usados Referência 

Índices de poluição individuais 

Fator de 

enriquecimento 
𝐹𝐸 =

(𝐶 𝐶𝑟𝑒𝑓⁄ )

(𝐶𝑥 𝐶𝑥_𝑟𝑒𝑓⁄ )
       (𝐴11) 

C = Concentração da espécie química de referência (Al, Fe ou Mn) 

no solo ou sedimento (mg kg-1); Cx_ref = Concentração background 

da espécie química de referência na matriz solo ou sedimento (mg 

kg-1). 

EMENIKE et 

al. 76 

Índice de 

geoacumulação 
𝐼𝑔𝑒𝑜  =  𝑙𝑜𝑔2 [

𝐶

1.5 ∙ 𝐶𝑟𝑒𝑓
]      (𝐴12) 

C = Concentração da espécie química no solo ou sedimento (mg kg-

1); Cref = Concentração background da espécie química no solo ou 

sedimento (mg kg-1). 

MÜLLER 112  

Índices de poluição coletivos 

Grau de 

contaminação 

modificado 

𝑚𝐶𝑑  =
1

𝑛
∙ ∑ 𝐶𝐹𝑗 (𝑡)

𝑛

𝑗=1

         (𝐴13) CFj (t) = Fator de contaminação associado à espécie química j. 
ABRAHIM e 

PARKER 394 

Índice de poluição 

de limiar 

integrado 

𝐼𝑃𝐼𝑇ℎ  =
1

𝑛
∙ ∑ (

𝐶

𝐶𝑇𝐿
)

𝑗

𝑛

𝑗=1

         (𝐴14) 
CTL = Valor-referência estabelecido pela legislação nacional para a 

espécie química j (mg kg-1 ou mg L-1). 

QINGJIE et al. 

115 and HE et 

al. 395 

   
Continua 
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Continuação 

Avaliação de riscos ecológicos 

Descrição  Equação Parâmetros usados Referência 

Índices de poluição coletivos 

Índice de poluição 

Nemerov 
𝑃𝐼𝑁𝑒𝑚  = √

〈𝐶𝐹〉2 + (𝐶𝐹𝑚𝑎𝑥  )2

2
         (𝐴15) 

‹CFm› = Valor médio do fator de contaminação; 

 CFmax = Valor máximo do fator de contaminação. 

KESHAVARZI 

et al. 113 

Quociente do 

nível de efeito 

provável médio 

𝑚 − 𝑃𝐸𝐿 − 𝑞 =
1

𝑛
∙ ∑ (

𝐶

𝑃𝐸𝐿
)

𝑗

𝑛

𝑗=1

         (𝐴16) PEL = Limiar acima do qual há maior probabilidade de efeitos 

adversos à biota (mg kg-1). 
GAO et al. 396 

Quociente de 

intervalo médio 

de efeitos médios 

𝑚 − 𝐸𝑅𝑀 − 𝑞 =
1

𝑛
∙ ∑ (

𝐶

𝐸𝑅𝑀
)

𝑗

𝑛

𝑗=1

         (𝐴17) ERM = Mediana da faixa de efeitos (mg kg-1). GU et al. 397 

Índice de risco 

tóxico 𝑇𝑅𝐼  = ∑
√

(
𝐶

𝑃𝐸𝐿
)

𝑗

2

+ (
𝐶

𝑇𝐸𝐿
)

𝑗

2

2

𝑛

𝑗=1

         (𝐴18) 

TEL = Limiar abaixo do qual há menor probabilidade de efeitos 

adversos à biota (mg kg-1). 

ZHANG et al. 

398 

Índices de poluição integrados 

Log do 

coeficiente de 

distribuição média 

𝐾𝑑 = 𝑙𝑜𝑔 [
𝑃𝐿𝐼𝑠𝑒𝑑

𝑃𝐿𝐼á𝑔𝑢𝑎
]         (𝐴19) 

PLIsed (t) = Índice de carga de poluição do sedimento; PLIágua (t) = 

Índice de carga de poluição da água 

SEDEÑO-

DÍAZ  et al. 399 

Linha de Evidência Química 

Pressão toxica 
𝑇𝑃𝑗  =

1

1 + 𝑒
−(

log(𝐶𝑚)−𝛼
𝛽

)
𝑗

         (𝐴20) 

α = Valor transformado em log da toxicidade da espécie química j; β 

= Parâmetro de inclinação da Distribuição de Sensibilidade da 

Espécie para dados de toxicidade de espécies químicas j. 

SON et al. 118 
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216 

 

 

Continuação 

Avaliação de riscos ecológicos 

Descrição  Equação Parâmetros usados Referência 

Índices de poluição integrados 

Pressão tóxica de 

fundo 

𝑇𝑃𝐵𝐺,𝑗  =
1

1 + 𝑒
−(

log(𝐶𝑚_𝑟𝑒𝑓)−𝛼

𝛽
)

𝑗

         (𝐴21) 
 SON et al. 118 

Pressão tóxica 

corrigida 
𝑇𝑃𝑗

′  =
𝑇𝑃𝑗  − 𝑇𝑃𝐵𝐺,𝑗  

1 − 𝑇𝑃𝐵𝐺,𝑗 
         (𝐴22) TPj = Pressão tóxica de espécies químicas j no tempo t; TPBG, j = 

Pressão tóxica de fundo da espécie química j. 
SON et al. 118 

Valor de risco 

para linha de 

evidência química 

𝑅𝑖𝑠𝑘𝐶ℎ𝑒𝑚𝐿𝑜𝐸  = 1 − [∏  (1 − 𝑇𝑃𝑗
′ )

𝑗

𝑛

𝑗=1

]         (𝐴23) TPj
’ (t) = Pressão tóxica corrigida de espécie química j. SON et al. 118 

Risco integrado 

para ChemLoE 
𝐼𝑅𝐶ℎ𝑒𝑚𝐿𝑜𝐸  = 1 − (10𝛤) ;  𝛤 =

1

𝑚
∑ log(1 − 𝑅𝑖𝑠𝑘𝐶ℎ𝑒𝑚𝐿𝑜𝐸  )𝑘

𝑚

𝑘=1

   (𝐴24) 

m = Número de compartimentos ambientais; RiskChemLoE = Valor de 

risco para linha de evidência química para o compartimento 

ambiental k. 

SON et al. 118 

Avaliação de riscos radiológicos 

Atividade 

específica 

(Bq kg-1) 

𝐴 (𝑡)  =
ln 2 ∙ 𝐶𝑠 (𝑡) ∙ 𝑁𝐴

𝑀𝑀 ∙ 𝑡1/2
      (𝐴25) 

NA = Número de Avogadro (átomos mol-1); MM = Massa molar (mg 

mol-1); t1/2 = Tempo de meia vida (s).  
IAEA 120 

Atividade 

equivalente de 

Rádio 

(Bq kg-1) 

𝑅𝑎𝑒𝑞 (𝑡)  = 𝐴𝑈  (𝑡) + 1,43 ∙ 𝐴𝑇ℎ(𝑡) + 0,077 ∙ 𝐴𝐾  (𝑡)      (𝐴26) 

AU (t) = Atividade específica do 238U (Bq kg-1); ATh (t) = Atividade 

específica do 232Th (Bq kg-1); AK (t) = Atividade específica do 40K 

(Bq kg-1). Valor permissível ≤ 370 Bq kg-1 

BELYAEVA 

et al. 123 

Contina 
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Continuação 

Avaliação de riscos radiológicos 

Descrição  Equação Parâmetros usados Referência 

Taxa de dose absorvida 

(nGy h-1) 
𝐴𝐷 (𝑡)  = 0,462 ∙  𝐴𝑈  (𝑡) + 0,621 ∙ 𝐴𝑇ℎ  (𝑡) + 0,0417 ∙ 𝐴𝐾  (𝑡)      (𝐴27)  

BELYAEVA 

et al. 123 

Taxa de dose efetiva anual 

interna (mSv y-1) 
𝐻𝑒𝑓𝑓

𝑖𝑛  (𝑡)  = 𝐴𝐷 (𝑡) ∙ 𝐷𝐶𝐹 ∙ 𝐼𝐹 ∙ 𝑇𝑒𝑥𝑝          (𝐴28) 

AD (t) = Taxa de dose absorvida no tempo t (nGy hora-1);  

DCF = Fator de conversão de dose (mSv Gy-1); IF = Fator de 

ocupação interna; Texp = Tempos de exposição (horas ano-1).  

Valor permissível < 1 mSy 

BELYAEVA 

et al. 123 

Taxa de dose efetiva anual 

externa (mSv y-1) 
𝐻𝑒𝑓𝑓

𝑜𝑢𝑡  (𝑡)  = 𝐴𝐷 (𝑡) ∙ 𝐷𝐶𝐹 ∙ 𝑂𝐹 ∙ 𝑇𝑒𝑥𝑝          (𝐴29) 
OF = Fator de ocupação externa;  

Valor permissível < 1 mSy 

BELYAEVA 

et al. 123 

Excesso de risco de câncer 

ao longo da vida devido à 

exposição em ambientes 

fechados 

𝐸𝐿𝐶𝑅𝑖𝑛 (𝑡)  = ∑ 𝐻𝑒𝑓𝑓
𝑖𝑛  (𝑡) ∙ 𝐻𝐿𝐸 ∙ 𝑅𝐹

𝐸𝐷

𝑡=∆𝑡

          (𝐴30) 

Heff 
in (t) = Taxa de dose efetiva anual interna no tempo t (mSv 

ano-1); HLE = Expectativa de vida humana (anos); RF = Fator 

de risco de contrair um câncer fatal por Sievert recebido (Sv-1). 

BELYAEVA 

et al. 123 

Excesso de risco de câncer 

ao longo da vida devido à 

exposição ao ar livre 

𝐸𝐿𝐶𝑅𝑖𝑛 (𝑡)  = ∑ 𝐻𝑒𝑓𝑓
𝑜𝑢𝑡 (𝑡) ∙ 𝐻𝐿𝐸 ∙ 𝑅𝐹

𝐸𝐷

𝑡=∆𝑡

          (𝐴31) 
Heff 

in (t) = Taxa de dose efetiva anual externa no tempo t  

(mSv ano-1). 

BELYAEVA 

et al. 123 

Excesso de risco de câncer 

ao longo da vida 
𝐸𝐿𝐶𝑅 (𝑡)  = 𝐸𝐿𝐶𝑅𝑖𝑛 (𝑡) + 𝐸𝐿𝐶𝑅𝑜𝑢𝑡 (𝑡)        (𝑆32) 

ELCRin (t) = Excesso de risco de câncer ao longo da vida 

devido à exposição em ambientes fechados no tempo t; 
ELCRout (t) = Excesso de risco de câncer ao longo da vida 

devido à exposição ao ar livre no tempo t. 

BELYAEVA 

et al. 123 

Índice de perigo externo  𝐻𝑒𝑥 (𝑡)  = 0,0027 ∙  𝐴𝑈  (𝑡) + 0,00386 ∙ 𝐴𝑇ℎ (𝑡) + 0,0002 ∙ 𝐴𝐾  (𝑡)      (𝐴33) Valor permissível < 1 mSy 

AGBALAGBA 

et al. 122 

Índice de perigo interno 𝐻𝑖𝑛 (𝑡)  = 0,0054 ∙  𝐴𝑈  (𝑡) + 0,00386 ∙ 𝐴𝑇ℎ (𝑡) + 0,0002 ∙ 𝐴𝐾  (𝑡)      (𝐴34) Valor permissível < 1 mSy 

AGBALAGBA 

et al. 122 
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Apêndice 3: Valores dos parâmetros usados para o cálculo das doses de exposição. 

Parâmetros 

(unidade) 

Valor atualmente recomendado 

Referências 1 a <2 

anos 

2 a <3 

anos 

3 a <6 

anos 

6 a <11 

anos 

11 a <16 

anos 

16 a <18 

anos 

18 a <21 

anos 

21 a <65 

anos 
>65 anos 

ABS Valor específico para cada espécie química - 

AFsoil a 

(mg cm-2 evento-1) 
0,2140 0,2140 0,2140 0,1640 0,1640 0,3745 0,3745 0,3745 0,3745 U.S. EPA 98 

AT (d) 

70 y · 365 d a-1 = 25,550 d (Efeitos carcinogênicos) 

Δt (y) · 365 d a-1 (Efeitos não carcinogênicos – cenário crônico) 

Δt (y) · 1 d a-1 (Efeitos não carcinogênicos – cenário agudo) 

CETESB 131 

BTFs Valor específico para cada espécie química - 

BW (kg) 11,2 13,7 17,8 28,1 47,0 57,7 61,7 67,8 64,9 IBGE 99 

CF1 (kg mg-1) 1,0E-6 U.S. EPA 96 

CF2 0,15 U.S. EPA 400 

CF3 (L cm-3) 1,0E-3 U.S. EPA 94 

Csoil (mg kg-1) Valor específico para cada local - 

Cwater (mg L-1) Valor específico para cada local - 

ED (a) 
20 (Risco carcinogênico – Plano de operação da mina) - 

1 (Risco não carcinogênico) - 

EF (d a-1) 
365 ± 38 (cenário crônico) 

CETESB 131 
1 (cenário agudo) 

ETW (h evento-1) 0,0583 0,0644 0,0761 0,0839 0,0772 0,0806 0,0806 0,0250 0,0250 U.S. EPA 98 

EVS (eventos d-1) 1 CETESB 131 

  Continua 
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  Continuação 

Parâmetros 

(unidade) 

Valor atualmente recomendado 

Referências 1 a <2 

anos 

2 a <3 

anos 

3 a <6 

anos 

6 a <11 

anos 

11 a <16 

anos 

16 a <18 

anos 

18 a <21 

anos 

21 a <65 

anos 
>65 anos 

EVW (eventos d-1) 1 CETESB 131 

Fa b 1 - 

FIf 
b 1,00 ± 0,12 - 

FIs 
b 1,00 ± 0,12 - 

Fp b 1 - 

fw b 1 - 

IRf
 

(kg d-1) 

Veg. c 0,2400 0,2400 0,2400 0,2400 0,2400 0,2400 0,2530 0,2530 0,2585 IBGE 401 

Carne 0,0599 0,0599 0,0599 0,0599 0,0599 0,0599 0,0663 0,0663 0,0526 IBGE 401 

Leite 0,0386 0,0386 0,0386 0,0386 0,0386 0,0386 0,0315 0,0315 0,0456 IBGE 401 

IRf,p,-beef cattle
 

(kg d-1) 
7,2 

HEALTH 

CANADA 100 

IRf,p,-dairy cattle
 

(kg d-1) 
16,1 

HEALTH 

CANADA 100 

IRs
 

(mg d-1) 
300 300 300 300 300 300 150 150 150 CETESB 131 

IRsoil-cattle
 

(kg d-1) 
0,99 

HEALTH 

CANADA 100 

IRw  

(L d-1) 
0,050 0,050 0,050 0,050 0,050 0,050 0,050 0,050 0,050 CETESB 131 

IRwater-beef cattle
 

(L d-1) 
50,0 

HEALTH 

CANADA 100 

Continua 
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Continuação 

Parâmetros 

(unidade) 

Valor atualmente recomendado 

Referências 1 a <2 

anos 

2 a <3 

anos 

3 a <6 

anos 

6 a <11 

anos 

11 a <16 

anos 

16 a <18 

anos 

18 a <21 

anos 

21 a <65 

anos 
>65 anos 

IRwater-dairy cattle
 

(L d-1) 
90,0 

HEALTH 

CANADA 100 

PC (cm h-1) Valor específico para cada espécie química - 

SAs (cm2) d 6,10E+3 7,00E+3 9,50E+3 1,48E+4 2,06E+4 2,33E+4 2,33E+4 2,43E+4 e 2,26E+4 f U.S. EPA 98 

SAw (cm2) d 6,10E+3 7,00E+3 9,50E+3 1,48E+4 2,06E+4 2,33E+4 2,33E+4 2,43E+4 e 2,26E+4 f U.S. EPA 98 

Δt (a) 1 - 

Caso os valores das incertezas-padrão não sejam fornecidos na tabela, os valores usados foram 10% do valor original (a incerteza padrão usada para os parâmetros AT, CF1, CF2, 

EVs, EVw, ED e Δt foi zero); Os riscos não cancerígenos não são cumulativos ao longo do tempo, portanto, não há soma de riscos (ED = 1); a Soma da área da pele do rosto, braços, 

mãos, pernas e pés; b Considera-se o pior cenário de contaminação; c Soma das taxas de ingestão de mandioca, feijão, laranja, banana, goiaba, coco e abacate;  d De acordo com a 

U.S. EPA 98, 100% da área da pele deve ser considerada para contato com solo ou água; e Média dos valores fornecidos para adultos e mulheres entre 21 e 60 anos; f Média dos 

valores fornecidos para adultos e mulheres com mais de 60 anos.  
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Apêndice 4: Parâmetros e valores de referência usados para o cálculo dos índices ecológicos para área de mineração 

EQTs 
Csoil_ref  a 

(mg kg-1) 

CTL_soil 
 b 

(mg kg-1) 

Cwater_ref e CTL_water 
 c 

(mg L-1) 
Tr

  * α  ** β ** 

Cu 5,94 200,00 9,00E-3 5,00 2,78 0,3914 

Zn 45,41 450,00 1,80E-1 1,00 3,32 0,3970 

Mn 173,41 n.d. 1,00E-1 1,00 n.d. n.d. 

Ni 7,63 70,00 2,50E-2 5,00 2,81 0,4355 

Pb 19,48 180,00 1,00E-2 5,00 3,69 0,4852 

Co 3,50 35,00 5,00E-2 5,00 3,23 0,6120 

Fe 16048,09 n.d. 3,00E-1 n.d. n.d. n.d. 

n.d. – não determinado; a BIONDI et al. 139 e DA SILVA et al. 140; b CONAMA 142; c CONAMA 141; * HAKANSON 111 e ULLAH et al. 402; ** RUTGERS et al. 403. 
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Apêndice 5: Valores de ABS, PC e BTFs usados para o cálculo das doses de exposição 

EQTs ABS 
PC c 

(cm h-1) 

BTF d 

solo-carne solo-leite 
água-

carne 
água-leite solo-p.a. p.a.-carne p.a.-leite solo-veg. 

(d kg-1) (d kg-1) (d kg-1) (d kg-1) - (d kg-1) (d kg-1) - 

Cu 0,100 a 1,00E-3 1,00E-2 1,50E-3 1,00E-2 1,50E-3 4,00E-1 1,00E-2 1,50E-3 2,50E-1 

Zn 0,200 a 6,00E-4 1,00E-1 1,00E-2 1,00E-1 1,00E-2 1,50E+0 1,00E-1 1,00E-2 9,00E-1 

Mn 0,010 b 1,00E-3 4,00E-4 3,50E-4 4,00E-4 3,50E-4 2,50E-1 4,00E-4 3,50E-4 5,00E-2 

Ni 0,350 a 2,00E-4 6,00E-3 1,00E-3 6,00E-3 1,00E-3 6,00E-2 6,00E-3 1,00E-3 6,00E-2 

Pb 0,006 a 1,00E-4 3,00E-4 2,50E-4 3,00E-4 2,50E-4 4,50E-2 3,00E-4 2,50E-4 9,00E-3 

Co 0,100 a 4,00E-4 2,00E-2 2,00E-3 2,00E-2 2,00E-3 2,00E-2 2,00E-2 2,00E-3 7,00E-3 

Fe 0,010 b 1,00E-3 2,00E-2 2,50E-3 2,00E-2 2,50E-3 4,00E-3 2,00E-2 2,50E-3 1,00E-3 

As incertezas-padrão utilizadas foram de 10% do valor original; a HEALTH CANADA 404; b MICHIGAN DEQ 405; c U.S. EPA 96; d BAES III et al. 406. Nesta última referência, os 

BTFs de carne e leite são independentes da matriz ingerida pelo animal (água, solo ou plantas para ração). 
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Apêndice 6: Valores de RfD e SF crônicos usados para os cálculos de riscos à saúde humana 

EQTs 
RfD oral 

(mg kg-1 d-1) 

SF oral 

(mg kg-1 d-1)-1 
ABSGI 

⸸ 
RfD dérmico * 

(mg kg-1 d-1) 

SF dérmico ** 

(mg kg-1 d-1)-1 
ADAF 

Cu 4,00 · 10-2 a n.d. 0,570 2,28 · 10-3 n.d. N-c 

Zn 3,00 · 10-1 b n.d. 1,000 3,00 · 10-1 n.d. N-c 

Mn 1,40 · 10-1 b n.d. 0,040 8,40 · 10-3 n.d. N-c 

Ni 2,00 · 10-2 b n.d. 0,040 8,00 · 10-4 n.d. N-c 

Pb 3,60 · 10-3 c 8,50 · 10-3 d 1,000 3,60 · 10-3 8,50 · 10-3 1,00 e 

Co 3,00 · 10-4 f n.d. 1,000 3,00 · 10-4 n.d. N-c 

Fe 7,00 · 10-1 g n.d. 1,000 7,00 · 10-1 n.d. N-c 

As incertezas-padrão dos RfD utilizadas foram 10% do valor original; As incertezas-padrão dos SF utilizadas foram estimadas a partir da distribuição relatada por SASSI et al. 155; 

n.d. – não determinado; N-c - não apresenta carcinogenicidade por via oral; ⸸ U.S. EPA 96; * Valores calculados por RfDoral · ABSGI como sugerido por U.S. EPA 96; ** Valores 

calculados por SForal/ABSGI como sugerido por U.S. EPA 96; a ATSDR 97; b IRIS-EPA 407; c Health Canada 408; d OEHHA 409; e Segundo a U.S. EPA 410 não apresenta modo de ação 

mutagênico; f U.S. EPA 411; g U.S. EPA 412. 
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Apêndice 7: Valores de RfD e SF agudos usados para os cálculos de riscos à saúde humana 

EQTs 
RfD oral 

(mg kg-1 d-1) 

SF oral 

(mg kg-1 d-1)-1 
ABSGI 

▲ 
RfD dérmico * 

(mg kg-1 d-1) 

SF dérmico ** 

(mg kg-1 d-1)-1 
ADAF 

Cu 1,00 · 10-2 a n.d. 0,570 5,70 · 10-3 n.d. N-c 

Zn ⸸ 5,00 · 10-1 b n.d. 1,000 5,00 · 10-1 n.d. N-c 

Mn ○ 1,40 · 10-1 c n.d. 0,040 8,40 · 10-3 n.d. N-c 

Ni ○ 2,00 · 10-2 c n.d. 0,040 8,00 · 10-4 n.d. N-c 

Pb ○ 3,60 · 10-3 b 8,50 · 10-3 d 1,000 3,60 · 10-3 8,50 · 10-3 1,00 e 

Co ⸸ 3,00 · 10-3 f n.d. 1,000 3,00 · 10-3 n.d. N-c 

Fe ⸸ 7,00 · 10-1 g n.d. 1,000 7,00 · 10-1 n.d. N-c 

As incertezas-padrão dos RfD utilizadas foram 10% do valor original; As incertezas-padrão dos SF utilizadas foram estimadas a partir da distribuição relatada por SASSI et al. 155; 

n.d. – não determinado; N-c - não apresenta carcinogenicidade por via oral; ▲ U.S. EPA 96; * Valores calculados por RfDoral · ABSGI conforme sugerido pela U.S. EPA 96; ** Valores 

calculados por SForal/ABSGI conforme sugerido pela U.S. EPA 96; ⸸ Por falta de valores de referência agudos, foram usados valores de referências para exposições subcrônicas; ○ Por 

falta de valores de referência agudos e subcrônicos foram usados valores de referências para exposições crônicas; a ATSDR 97; b HEALTH CANADA 408; c IRIS-EPA 407; d OEHHA 
409; e Segundo a U.S. EPA 410 não apresenta modo de ação mutagênico;  f U.S. EPA 411; g U.S. EPA 412. 
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Apêndice 8: Valores de BAF usados para cálculos de riscos à saúde humana 

EQTs 

BAF 

Ingestão de solo a Ingestão de água 
Ingestão de frutas, 

sementes e tubérculos 
Ingestão de carne Ingestão de leite 

Cu 0,298 ± 0,064 0,600 ± 0,060 b 0,370 ± 0,027 c ** 0,410 ± 0,041 d 0,410 ± 0,041 d 

Zn 0,601 ± 0,086 0,400 ± 0,040 e 0,700 ± 0,108 c ** 0,500 ± 0,050 f 0,300 ± 0,030 f 

Mn 0,476 ± 0,107 0,040 ± 0,004 g 0,040 ± 0,004 g 0,040 ± 0,004 g 0,040 ± 0,004 g 

Ni 0,157 ± 0,054 0,040 ± 0,004 g 0,040 ± 0,004 g 0,040 ± 0,004 g 0,040 ± 0,004 g 

Pb 0,470 ± 0,067 0,110 ± 0,040 h ⸸ # 0,450 ± 0,087 c ** 0,110 ± 0,040 h ⸸ # 0,110 ± 0,040 h ⸸ # 

Co 0,221 ± 0,091 0,400 ± 0,040 i 0,400 ± 0,040 i 0,400 ± 0,040 i  0,400 ± 0,040 i 

Fe 0,039 ± 0,011 0,100 ± 0,010 j 0,070 ± 0,007 k 0,220 ± 0,022 k 0,195 ± 0,173 l 

Para a rota de contato dérmico BAF = 1, uma vez que a biodisponibilidade dérmica da espécie química já é considerada nas Equações A3-A4 como ABS e PC, respectivamente; a 

HU et al. 106; b WEBER et al. 413; c HU et al. 105; d LÖNNERDAL 414; e EBRC 415; f FAIRWEATHER-TAIT et al. 104; g U.S. EPA 96; h NFESC 416; i LEGGETT 107; j FORTH et al. 417; 

k RAGAN 418; l HALLBERG et al. 419; * Segundo a Health Canada 404, os valores de BAF para ingestão dos contaminantes devem ser considerados iguais a 1,00 quando nenhum 

valor específico for encontrado na literatura; ** BAFs obtidos pela fração gástrica bioacessível + fração intestinal bioacessível; ⸸ Valores BAF para alimentos; # Valor médio da faixa 

de BAF encontrado na literatura. 
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Apêndice 9: Classificação dos riscos ecológicos e de poluição ambiental 

Categoria 0 1 2 3 4 5 6 

Nível de contaminação 
Não 

poluído 

Poluição baixa a 

moderada 

Poluição 

moderada 

Poluição 

moderada a 

elevada 

Poluição 

elevada 

Poluição 

elevada a 

extrema 

Poluição 

extrema 

CFm
 a < 1 – 1 – 3 – 3 – 6 – ≥ 6 

mCd 
b < 1,5 1,5 – 2,0 2,0 – 4,0 4.0 – 8.0 8.0 – 16.0 16.0 – 32.0 ≥ 32 

IPITh 
c ≤ 1 – 1 – 2 – 2 – 5 – > 5 

FE a < 1 1 – 3 3 – 5 5 – 10 10 – 25 25 – 50 ≥ 50 

Igeo 
a ≤ 0 0 – 1 1 – 2 2 – 3 3 – 4 4 – 5 ≥ 5 

PINem a < 0,7 0,7 – 1 1 – 2 2 – 3 ≥ 3 – – 

Categoria 0 1 2 3 4 5 

Risco Negligenciável Baixo Moderado Considerável  alto extremo 

PERI d – < 150 150 – 300 – 300 – 600 ≥ 600 

TRI e ≤ 5 5 – 10 10 – 15  15 – 20  ≥ 20 – 

IRChemLoE f ≤ 0,20 – 0,20 – 0,75 – ≥ 0.75 – 

Categoria 1 2 3 4 

Probabilidade de ser 

tóxico 
10% 12% 25% 30% 46% 50% 74% 76% 

m–ERM–q g – < 0,10 – 0.11 – 0.50 0.51 – 1.50 – > 1.50 – 

m–PEL–q g < 0,10 – 0,11 – 1,50 – – 1.51 – 2.30 – > 2.30 

Continua 
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Continuação 

Categoria 1 2 3 

Nível de contaminação Não poluído Níveis basais de poluição Poluído 

PLI d < 1,0 = 1,0 > 1,0 

a KESHAVARZI et al. 113; b ABRAHIM e PARKER 394; c HE et al. 395; d EMENIKE et al. 76; e ZHANG et al. 398; f SON et al. 118; g LONG e MACDONALD 116. 
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Apêndice 10: Estatística descritiva da concentração dos metais (mg kg-1) nas 

amostras de solo da área de mineração “Santa Rita” 

Local  Co Cu Fe Mn Ni Pb Zn 

P01 

Intervalo 1,63–7,61 0,44-1,77 15-287 9-186 3,24-5,48 0,01-0,66 0,19-0,52 

Mediana 6,88 1,08 157 125 4,18 0,04 0,23 

Média 5,37 1,10 153 107 4,30 0,24 0,31 

DPM 1,88 0,38 78,4 52,1 0,65 0,21 0,10 

P02 

Intervalo 3,81-5,42 0,10-2,09 66-284 85-173 2,99-7,99 0,72-0,76 0,26-0,59 

Mediana 4,17 1,73 141 124 5,80 0,73 0,55 

Média 4,47 1,31 164 128 5,59 0,74 0,47 

DPM 0,49 0,61 63,7 25,4 1,45 0,01 0,10 

P03 

Intervalo 4,55-19,3 0,67-1,77 56-201 68-133 8,03-17,1 0,26-2,98 0,30-7,45 

Mediana 17,9 1,34 65,1 84,2 8,03 0,70 0,66 

Média 13,9 1,26 107 95,2 11,1 1,31 2,80 

DPM 4,70 0,32 46,7 19,6 3,04 0,84 2,33 

P04 

Intervalo 2,48-15,9 0,73-33,9 14-359 19-170 14,9-15,0 0,35-0,96 0,39-4,68 

Mediana 14,8 1,90 327 133 15,0 0,86 0,91 

Média 11,1 12,2 233 107 15,0 0,72 1,99 

DPM 4,31 10,9 110 45,6 0,01 0,19 1,35 

P05 

Intervalo 1,63-4,59 0,65-1,88 161-315 172-216 2,00-2,77 < LD-2,32 0,44-1,77 

Mediana 3,74 1,35 199 173 2,77 1,47 0,44 

Média 3,32 1,29 225 187 2,51 1,47 0,88 

DPM 0,88 0,36 46,2 14,5 0,26 0,86 0,44 

Fonte: Os dados experimentais usados para realização destas análises estatísticas foram extraído de ANDRADE 

124. 
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Apêndice 11: Estatística descritiva da concentração dos metais (mg L-1) nas 

amostras de água da área de mineração “Santa Rita” 

Local  Co Cu Fe Mn Ni Pb Zn 

P01 

Intervalo 0,97-4,37 < LD-1,05 2-287 0,84-2,57 0,67-1,73 0,15-1,05 0,21-0,72 

Mediana 1,14 1,05 10,7 1,02 1,56 0,73 0,63 

Média 2,16 1,05 99,8 1,48 1,32 0,64 0,52 

DPM 1,11 - 93,4 0,55 0,33 0,26 0,16 

P02 

Intervalo 1,50-7,93 < LD 61-210 <LD-19,63 0,99-3,62 0,03-0,74 0,39-0,84 

Mediana 1,54 - 133 10,2 2,55 0,72 0,62 

Média 3,66 - 135 10,2 2,39 0,50 0,62 

DPM 2,14 - 42,9 9,38 0,76 0,23 0,13 

P03 

Intervalo 0,03-2,81 < LD 41-190 0,68-32,54 0,03-3,03 0,22-0,93 0,41-0,84 

Mediana 1,20 - 78,7 0,79 1,00 0,23 0,51 

Média 1,35 - 103 11,3 1,35 0,46 0,59 

DPM 0,81 - 44,5 10,6 0,88 0,24 0,13 

P04 

Intervalo 1,60-4,23 < LD-0,28 14-423 <LD-13,47 0,89-1,03 0,51-0,85 0,54-0,82 

Mediana 1,90 0,28 326 7,17 0,99 0,73 0,74 

Média 2,58 0,28 254 7,17 0,97 0,70 0,70 

DPM 0,83 - 123 6,30 0,04 0,10 0,08 

P05 

Intervalo 0,99-3,27 < LD 150-352 0,84-3,32 0,70-1,51 0,52-0,85 0,37-1,45 

Mediana 1,45 - 182 1,89 0,99 0,81 0,44 

Média 1,90 - 228 2,02 1,07 0,73 0,75 

DPM 0,70 - 62,5 0,72 0,24 0,10 0,35 

Fonte: Os dados experimentais usados para realização destas análises estatísticas foram extraído de ANDRADE 

124. 
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Apêndice 12: Condições instrumentais utilizadas para obtenção das curvas para 

várias EQTs. 

Parâmetro Condição 

Potência da radiofrequência (kW) 1,15 

Posição de visualização Axial 

Número de medidas 3 

Vazão de gás principal (L min-1) 12,0 

Vazão de gás auxiliar (L min-1) 0,50 

Vazão de gás de nebulização (L min-1) 0,70 

Fluxo de amostra (mL min-1) 1,5 

Comprimento de onda (nm) Ag I 328,0 

Al I 396,1 

Ba II 455,4 

Cd I 228,8 

Co II 238,8 

Cr I 283,5 

Cu I 324,7 

Fe I 259,9 

Mn I 257,6 

Ni II 221,6 

Pb II 220,3 

Zn I 213,8 

NOTA: Linha atômica (I) e linha iônica (II). 

  



231 

 

Apêndice 13: Condições instrumentais do cromatógrafo utilizadas para obtenção 

da curva de calibração da CBZ e para análises das amostras. 

Coluna cromatográfica 

Tipo de coluna Fase reversa Aquity UPLC BEH C18 (Waters) 

Dimensões 2,1 x 50 mm, tamanho de partículas de 1,7 µm 

Pré-coluna Fase reversa Aquity UPLC BEH C18 (Waters) 

Temperatura 40 ºC 

Fases móveis utilizadas 

Eluente A Água ultra pura contendo 0,05% de NH4OH (25% v v-1) 

Eluente B Metanol 

Gradiente utilizado 

Tempo (min) Proporção 

0 – 0,50 95% A – 5% B 

0,50 – 1,50 55% A – 45% B 

1,50 – 4,00 5% A – 95% B 

4,50 – 6,00 95% A – 5% B 

Demais parâmetros 

Fluxo 0,45 mL min-1 

Volume injeção 10 µL 
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Apêndice 14: Condições instrumentais do espectrômetro de massas utilizadas 

para obtenção da curva de calibração da CBZ e para análises das amostras. 

Parâmetro Condição 

Modo de ionização Positivo 

Voltagem capilar 3000 V 

Fluxo do gás nebulizador  20 L h-1 

Fluxo do gás de dessolvatação 750 L h-1 

Temperatura do gás nebulizador  500 ºC 

Temperatura do bloco da fonte  150 ºC 

Modo de operação 
SRM  

(Selected Reaction Monitoring) 

Voltagem do cone 33 V 

Transições monitoradas 

Composto SRM 1 Energia colisão SRM 2 Energia colisão 

CBZ 237 > 194 20 eV 237 > 192 20 eV 

CBZ-d10 247 > 204 25 eV   
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Apêndice 15: Matriz Doehlert para quatro variáveis (pH, C0, tempo e % de MMF) 

utilizada nos ensaios de adsorção das MMMs à base de PES/MCM-41-SH. 

Experimento X1 X2 X3 X4 DG 

QCBZ 

(µmol m-2) 

1 (C) 0 0 0 0 0,729 7,096 

2 (C) 0 0 0 0 0,771 7,994 

3 (C) 0 0 0 0 0,686 8,136 

4 1 0 0 0 0,295 4,325 

5 0,5 0,866 0 0 0,280 5,616 

6 0,5 0,289 0,817 0 0,312 16,926 

7 0,5 0,289 0,204 0,791 0,428 14,895 

8 -1 0 0 0 0,527 4,156 

9 -0,5 -0,866 0 0 0,080 0,000 

10 -0,5 -0,289 -0,817 0 0,000 0,000 

11 -0,5 -0,289 -0,204 -0,791 0,012 0,000 

12 0,5 -0,866 0 0 0,090 0,326 

13 0,5 -0,289 -0,817 0 0,000 0,000 

14 0,5 -0,289 -0,204 -0,791 0,020 2,564 

15 -0,5 0,866 0 0 0,035 18,480 

16 0 0,577 -0,817 0 0,688 0,000 

17 0 0,577 -0,204 -0,791 0,866 0,000 

18 -0,5 0,289 0,817 0 0,393 15,664 

19 0 -0,577 0,817 0 0,058 3,522 

20 0 0 0,613 -0,791 0,447 10,502 

21 -0,5 0,289 0,204 0,791 0,318 13,905 

22 0 -0,577 0,204 0,791 0,094 3,875 

23 0 0 -0,613 0,791 0,387 9,058 

24* 0 0 0 0,791 0,925 8,463 

Continua 
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Continuação 

Experimento X1 X2 X3 X4 DG QCBZ 

25* 0 0 0 -0,791 0,910 10,481 

26** 0 -0,289 0 0 - 3,925 

27** -1 0,577 0,817 0,791 - 18,500 

28** -0,5 0,577 0,817 -0,791 - 15,274 

29** -0,5 0,577 0,817 0 - 17,379 

30** -0,5 0,577 0,817 0,791 - 20,005 

* Pontos adicionais para ambos os sistemas multielementar e monoelementar. ** Pontos adicionais para 

o sistema monoelementar (CBZ). Fonte: adaptado de TEÓFILO e FERREIRA 292. 
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Apêndice 16: Imagens em barra de escala de 5 µm obtidas por MEV das seções 

transversais das membranas poliméricas de (A) PES puro; (B) MMM-M7; (C) 

MMM-N7; (D) MMM-S2; (E) MMM-S7; (F) MMM-S12 
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Apêndice 17: Comparação das razões Cf/C0 para íons metálicos usando diferentes membranas. 

Membrana 
Temp. 

(ºC) 
pH 

C0 

(mg L-1) 

Tempo 

(h) 

Área ou 

massa da 

membrana 

Volume 

(L) 

Cf/C0 

Referência 

Cd2+ Cr6+ Ni2+ Pb2+ 

PES/PDA-R a,* - 5,4 300 24 0,09 g 0,100 0,98 - - 0,98 
FANG  

et al. 335 

Óxido de 

graphene b,* 
30 5,5 

Cd2+ = 56,2 

Ni2+ = 29,3 
1,5 0,08 g 0,400 0,40 - 0,62 - TAN et al. 420 

GO/celulose c 25 3,0 0,25 3,0 2,00 g 0,025 0,37 - 0,43 0,12 
SITKO  

et al. 336 

Cibacron B. 

F3GA d,* 
25 6,0 50 - 2,00 cm2 0,020 0,80 - - 0,74 

DENIZLI  

et al. 337 

Procion G. H-

4G e,* 
20 5,5 

Cd2+ = 197 

Pb2+ = 363 
1,0 0,035 g 0,025 0,91 - - 0,89 

GENÇ  

et al. 338 

PEO/nanofibra 

de quitosana f 
25 5,0 100 2,0 0,05 g 0,100 0,28 - 0,11 0,32 

ALIABADI  

et al. 421 

MMM-S2 * 

26 ± 1 5,0 

Cd2+ = 42,0 

Cr6+ = 10,8 

Ni2+ = 12,4  

Pb2+ = 72,9 

1,0 2,25 cm2 0,010 

0,88 ± 0,02 0,43 ± 0,33 0,51 ± 0,02 0,68 ± 0,24 

Este estudo MMM-S7 * 0,90 ± 0,02 0,53 ± 0,08 0,56 ± 0,05 0,86 ± 0,07 

MMM-S12 * 0,88 ± 0,01 0,43 ± 0,54 0,52 ± 0,01 0,69 ± 0,10 

t.a. – Temperatura ambiente; * Valores para sistemas multielementares; a Membranas de PES decoradas com polidopamina; b Membrana de óxido de grafeno; c Membranas de óxido 

de grafeno/celulose; d Membrana de álcool polivinílico ligada a F3GA Cibacron Blue; e Membrana composta de poli(hidroxietilmetacrilato/quitosana) imobilizada Procion Green H-

4G; f Membrana de nanofibra de poli(óxido de etileno)/quitosana.  
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Apêndice 18: Comparação das razões Cf/C0 para CBZ usando diferentes membranas. 

Membrana 
Temp. 

(ºC) 
pH 

C0 

(µg L-1) 

Tempo de 

contato 

(h) 

Área da 

membrana 

(cm2) 

Volume 

(L) 
Cf/C0 Referência 

X20 a 

21 7,0 0,680 24 266 1,000 

0,82 ± 0,13 

COMERTON et al. 

422 

TS80 b 0,87 ± 0,03 

NF270 c 0,68 ± 0,00 

UE10 d 0,91 ± 0,05 

MMM-S2 

26 ± 1 3,0 425 2 2,25 0,010 

0,78 ± 0,07 

This study MMM-S7 0,75 ± 0,06 

MMM-S12 0,72 ± 0,02 

a Membrana de osmose reversa de poliamida X20 (TriSep, 4040-X201-TSF, Goleta, CA); b Membrana de nanofiltração de poliamida TS80 (TriSep, 4040-TS80-

TSF, Goleta, CA); c Membrana de nanofiltração de poliamida NF270 (Dow Chemical Co., Filmtec NF270-400, Midland, MI); d Membrana de ultrafiltração de 

polissulfona UE10 (TriSep, UE10, Goleta, CA).
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Apêndice 19: Pontos de amostragem georreferenciados na bacia do rio 

Monjolinho. 

Ponto de 

amostragem 
Localização 

Coordenada geográfica 

Latitude Longitude 

P1 Nascente do rio Monjolinho 21º59'55,0'' S 47º50'24,9'' O 

P2 Nas proximidades da UFSCar 21º59'12,4'' S 47º52'25,9'' O 

P3 Montante da ETE 22º01'20,4'' S 47º54'50,8'' O 

P4 Jusante da ETE 22º02'07,5'' S 47º57'27,0'' O 

P5 
Nas proximidades de um aterro 

sanitário 
22º01'48,8'' S 47º59'54,1'' O 

P6 Área circundada por canaviais 22º01'49,6'' S 48º01'59,2'' O 

P7 Foz do rio Monjolinho 22º03'32,6'' S 48º05'25,5'' O 

P8 
Foz do Córrego da Água 

Quente 
22º01'52,7'' S 47º55'49,6'' O 
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Apêndice 20: Parâmetros e valores de referência usados para o cálculo dos índices ecológicos para o rio Monjolinho 

EQTs 
Cwater_ref  

(mg L-1) 

CTL_water 
 a 

(mg L-1) 
Tr

  * 

Al 

Ver Apêndice 21 

 

Concentrações das EQTs encontradas no 

P1 (nascente do rio) 

1,00E-1 n.d. ** 

Ba 7,00E-1 2 

Cd 1,00E-3 30 

Co 5,00E-2 5 

Cr 5,00E-2 2 

Cu 9,00E-3 5 

Fe 3,00E-1 n.d. † 

Mn 1,00E-1 n.d. † 

Ni 2,50E-2 5 

Pb 1,00E-2 5 

Zn 1,80E-1 1 

n.d. – não determinado; LD – Limite de detecção; a CONAMA 141; * Valores extraídos de HAKANSON 111, OMEKA et al. 393 e ULLAH et al. 402; ** Segundo 

HAKANSON 111, os principais elementos (Si, Al, K, Na e Mg) formadores da matriz sedimentar devem ser desconsiderados no cálculo do índice de risco ecológicos.† 

Segundo HAKANSON 111, definir valores de fator de “resposta tóxica” (Tr) para elementos como Fe, Mn e P é inapropriado, uma vez que sua presença no sedimento 

pode estar ligada a processos físico-químicos naturais e não estritamente ligados a poluição antropogênica. 
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Apêndice 21: Características físico-químicas das amostras de água superficial 

coletadas na bacia do rio Monjolinho 

 Características físico-químicas das amostras de água 

 
Temperatura 

(ºC) 

EC 

(µS cm-1) 
pH 

DO 

(mg L-1) 

TOC 

(mg L-1) 

P1 20,8 24,4 5,68 9,7 4,25 ± 0,25 

P2 20,5 305,3 6,95 7,5 25,71 ± 5,39 

P3 20,9 100,4 7,00 9,0 8,94 ± 1,40 

P4 20,8 248,4 6,73 6,9 25,21 ± 1,65 

P5 21,2 214,4 6,90 9,2 17,40 ± 1,67 

P6 21,5 168,7 6,77 7,7 15,94 ± 0,63 

P7 21,5 175,8 6,77 8,8 14,52 ± 2,56 

P8 20,9 328,9 6,67 6,4 46,96 ± 1,46 

CONAMA 

141 
n.d. n.d. 6 – 9 > 6,0 n.d. 

 Concentrações das EQTs na água superficial (µg L-1) 

 Al Ba Fe Mn Zn  

P1 11,73 ± 0,03 29,92 ± 0,05 361,19 ± 0,97 15,68 ± 0,25 63,73 ± 0,40 

P2 58,72 ± 0,15 97,98 ± 0,20 511,87 ± 2,26 77,34 ± 0,68 65,07 ± 0,30 

P3 182,08 ± 2,15 50,66 ± 0,14 654,15 ± 6,89 23,70 ± 0,02 17,69 ± 0,05 

P4 2748,6 ± 40,1 57,87 ± 0,13 1311,1 ± 1,24 107,55 ± 0,53 90,93 ± 0,27 

P5 1464,4 ± 12,7 55,24 ± 0,34 1298,3 ± 5,42 92,03 ± 0,59 26,36 ± 0,42 

P6 553,93 ± 20,57 49,81 ± 0,44 1652,7 ± 22,1 93,01 ± 0,85 58,95 ± 29,01 

P7 405,11 ± 23,63 52,79 ± 0,07 2622,0 ± 33,9 181,60 ± 3,06 36,71 ± 3,75 

P8 246,61 ± 3,62 127,84 ± 0,13 1921,3 ± 8,62 380,47 ± 4,88 92,84 ± 0,35 

LD  0,98 0,03 2,71 0,12 0,16 

LQ 2,96 0,08 8,21 0,35 0,49 

CONAMA 

141 
100 700 300 100 180 

 Ag Cd Cr Cu Ni Pb 

Todos os 

locais 
< LD < LD < LD < LD < LD < LD 

LD  1,28 0,15 0,65 2,45 0,45 2,26 

LQ 3,89 0,46 1,96 7,41 1,38 6,84 

n.d. – não determinado; LD – limite de detecção; LQ – limite de quantificação.  
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Apêndice 22: Autovalores e porcentagens de variância explicadas pelos 

componentes principais. 

Componente 

principal 

Autovalor 

(λi) 

Variância 

explicada (%) 

Variância explicada 

acumulada (%) 

PC 1 4,085 58,4 58,4 

PC 2 1,182 16,9 75,3 

PC 3 1,081 15,4 90,7 

PC 4 0,522 7,5 98,2 

PC 5 0,121 1,7 99,9 

PC 6 0,004 < 0,1 99,9 

PC 7 0,003 < 0,1 100,0 
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Apêndice 23: Porcentagens das concentrações dos íons metálicos recuperadas nos 

testes de adição e recuperação. 

EQTs  

Concentrações das EQTs adicionadas (mg L-1) 

Amostra P1 Amostra P4 

0,000 0,200 0,600 0,000 0,200 0,600 

Al 
(mg L-1) 0,012 0,223 0,635 2,748 2,923 3,328 

Rec. (%) - 107 104 - 87 96 

Ag 
(mg L-1) < LD 0,190 0,580 < LD 0,220 0,590 

Rec. (%) - 94 97 - 108 97 

Ba 
(mg L-1) 0,030 0,228 0,628 0,058 0,257 0,635 

Rec. (%) - 99 100 - 99 96 

Cd 
(mg L-1) < LD 0,202 0,620 < LD 0,201 0,599 

Rec. (%) - 101 103 - 100 100 

Cr 
(mg L-1) < LD 0,196 0,620 < LD 0,205 0,598 

Rec. (%) - 97 103 - 101 99 

Cu 
(mg L-1) < LD 0,196 0,615 < LD 0,205 0,601 

Rec. (%) - 94 101 - 99 100 

Fe 
(mg L-1) 0,361 0,571 0,963 1,311 1,494 1,847 

Rec. (%) - 105 100 - 92 90 

Mn 
(mg L-1) 0,016 0,210 0,606 0,108 0,301 0,677 

Rec. (%) - 95 98 - 95 94 

Ni 
(mg L-1) < LD 0,220 0,625 < LD 0,214 0,581 

Rec. (%) - 110 104 - 106 97 

Pb 
(mg L-1) < LD 0,195 0,600 < LD 0,197 0,577 

Rec. (%) - 94 99 - 95 96 

Zn 
(mg L-1) 0,064 0,240 0,650 0,091 0,284 0,673 

Rec. (%) - 88 98 - 96 97 

Rec. = Recuperação. 
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H I G H L I G H T S

• The features of the newHERisk software
are in-depth described.

• The usefulness of the code was
showcased by assessing the risks in a
mining area.

• Contents of potentially toxic elements in
soils and surface waters were studied.

• Mining and agricultural activities are re-
sponsible for the pollution of the region.

• The entire area around the mine pre-
sents a high risk for human health.
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Risk assessment is considered an essential tool to assist in the management and mitigation of polluted areas, es-
pecially those associated with economic activities that significantly degrade the environment, such as mining.
However, most of the methodologies of risk assessment adopt the deterministic approach of using a fixed
value for ascertaining the hazards derived from exposure to chemical pollutants. However, this is not the case
of the Human, Ecological and Radiological Risk (HERisk) code, which allows space-time assessments of ecologi-
cal, radiological, and human health risks. Indeed, this work aims to describe this new software (enhanced version
of HHRISK), which not only improves the performance of the code but also increases its applicability and versa-
tility. To showcase its usefulness in evaluating ecological pollution and human health risk were studied the con-
tents of potentially toxic elements (Co, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb, and Zn) in soils and surface waters from the nickel
mining area in the municipality of Itagibá (Bahia, Brazil). The obtained results showed that metals are non-
homogeneous distributed, suggesting the presence of local enrichment sources, mainly related to human activi-
ties. The statistical analyses carried out revealed that mining and agricultural activities are possibly responsible
for the contents of these pollutants in both soils and surface waters. The calculated ecological indices of pollution
confirmed anthropogenic pollution around the mining area, especially in the locations closest to sterile waste
piles. The results of the human health risk assessment revealed that the ingestion of meat and contaminated
water are themain routes for entering the potentially toxic elements to the human body and that Co is the chem-
ical specie that poses the highest risk in the entire region. The hazard index (HI) values indicated that the whole
area around the mine should be considered as a high risk for human health.

© 2021 Elsevier B.V. All rights reserved.

Science of the Total Environment 772 (2021) 145044

⁎ Corresponding author.
E-mail addresses: jordan@estudante.ufscar.br (J.B. Neris), praisegod.emenike@covenantuniversity.edu.ng (P.C. Emenike), sergiof@uesc.br (S.F.R. Andrade).

https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2021.145044
0048-9697/© 2021 Elsevier B.V. All rights reserved.

Contents lists available at ScienceDirect

Science of the Total Environment

j ourna l homepage: www.e lsev ie r .com/ locate /sc i totenv

http://crossmark.crossref.org/dialog/?doi=10.1016/j.scitotenv.2021.145044&domain=pdf
https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2021.145044
mailto:jordan@estudante.ufscar.br
mailto:praisegod.emenike@covenantuniversity.edu.ng
mailto:sergiof@uesc.br
https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2021.145044
http://www.sciencedirect.com/science/journal/
www.elsevier.com/locate/scitotenv


Reactive and Functional Polymers 186 (2023) 105566

Available online 12 March 2023
1381-5148/© 2023 Elsevier B.V. All rights reserved.

Removal of carbamazepine from water using mixed matrix membranes 
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A B S T R A C T   

The presence of recalcitrant compounds in aquatic systems, such as carbamazepine (CBZ), has intensified due to 
the wastewater discharge increase. This study aimed to evaluate the PES/mesoparticles-based MMM transport 
properties and their CBZ adsorption capacities in aqueous solutions with different physicochemical character-
istics using a statistical design method. MMMs were synthesized via the phase inversion method using poly-
ethersulfone as a polymeric matrix and mesoparticles as filler materials (MCM-41, NH2-MCM-41, or SH-MCM- 
41). The MMMs were characterized by ATR-FTIR, DSC, SEM-EDS, TGA, and XRD. CBZ quantification was per-
formed by ultra-performance liquid chromatography. The preliminary adsorption study showed that PES/SH- 
MCM-41-based MMMs present the highest potential for CBZ adsorption. The multivariate design results indi-
cate that three independent variables (contact time, initial CBZ concentration, and the amount of SH-MCM-41 
incorporated in MMM) significantly influence the MMM adsorption capacity, while pH does not affect it. 
Water permeability tests in MMMs showed a correlation between the H2O permeability and the porosity of the 
synthesized membranes. PES/SH-MCM-41-based MMM showed high porosity and good ability to remove CBZ 
from water, regardless of the pH of the aqueous solutions.   

1. Introduction 

Pollution of surface waters in the vicinity of urban and industrial 
areas is a serious and recurrent problem due to the increase in domestic 
and industrial wastewater discharges containing concerned concentra-
tions of emerging pollutants (EPs) [1,2]. EPs are substances not 
commonly monitored in environmental compartments that pose a po-
tential risk to the environment and human health since, at most time, 
shows high reactivities, enhanced bioaccumulation, powerful antibac-
terial effects, resistance to biodegradation, and short- and long-term 
toxicity [3,4]. A class of EPs that have been intensively studied in the 
last decade was the pharmaceutical compounds, which were classified 
as relevant environmental pollutants over the last decade [5]. Among 
the wide range of existent pharmaceutical compounds, carbamazepine 
(CBZ) is one of the drugs commonly found in different types of water 
(fresh, effluents, wastewater, etc.) due to its persistence in the envi-
ronment and the widespread consumption associated with its anticon-
vulsant, analgesic, and antimanic effects [6–8]. CBZ is an antiepileptic 

classified as a mood stabilizer and is highly used to treat schizophrenia, 
partial seizures, bipolar disorder, epilepsy, hyperactivity, and other 
neuropathies [9,10]. As with other emerging contaminants, the lack of 
knowledge about the impacts on the environment and human health is 
the major problem related to these pollutants [11]. However, pre-
liminary studies indicate that CBZ affects aquatic organisms and 
humans. The Baali and Cosio [12] work pointed out that, despite the 
mode of action not fully understood yet, CBZ affects the neuroendocrine 
system, cell viability, reproduction, growth, cell behavior, and the ho-
meostasis of reactive oxygen species of different aquatic organisms (fish, 
bivalves, and crustaceans). On the other hand, mild ingestion of this 
drug by humans can result in various adverse effects such as dystonic 
reactions, drowsiness, nystagmus, vomiting, and hallucinations, among 
others [13]. Also, due to its structure and physicochemical character-
istics, CBZ is a recalcitrant compound, thus highly resistant to ordinary 
wastewater treatment methods. Remotion using methods like activated 
sludge and biological filtration usually results in at most 10% CBZ 
removal from water [14]. Therefore, for efficient and economically 
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